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Der Einfluss des Klimawandels auf das Verhalten 
von Schwermetallen und persistenten organischen 
Schadstoffen in Gewässerökosystemen 






Sedimente in strömungsberuhigten Abschnitten großer Flüsse und küstennaher Gewässer 
Deutschlands können teils stark mit Schadstoffen belastet sein. Die zumeist in der Vergan-
genheit durch Industrie und Landwirtschaft freigesetzten persistenten organischen Schad-
stoffe (POP) sind aufgrund ihrer hydrophoben Eigenschaften überwiegend an Partikeln der 
Sedimente und Böden sorbiert. Schwermetalle werden sowohl durch geogene als auch durch 
anthropogene Quellen wie Bergbau, Industrie und kommunale Abwässer in die Biosphäre 
freigesetzt und liegen teils gelöst, teils ebenfalls partikelgebunden vor. Sowohl POP als auch 
Schwermetalle reichern sich in Organismen an, gelangen dadurch in die Nahrungskette und 
stellen somit auch eine Gefährdung für die menschliche Gesundheit dar. 
Schadstoffe nehmen am globalen biogeochemischen Stoffhaushalt teil. Der globale Fern-
transport persistenter, organischer Schadstoffe findet überwiegend durch die Atmosphäre 
statt. Auf der Erdoberfläche werden POP hauptsächlich in strömendem Wasser partikelge-
bunden transportiert. Schwermetalle werden in Fließgewässern teils gelöst, teils ebenfalls 
partikelgebunden transportiert. Der globale Klimawandel kann auf vielfältige Weise zu einer 
Veränderung des räumlichen und zeitlichen Auftretens von Umweltbelastungen führen, die 
durch diese Schadstoffe hervorgerufenen werden. 
Das interdisziplinäre Kolloquium mit dem Thema „Partikuläre Stoffströme in Flusseinzugs-
gebieten“ an der Bundesanstalt für Gewässerkunde hatte das Ziel, exemplarische Lösungsan-
sätze aus angewandter Ressortforschung und universitärer Grundlagenforschung sowie den 
Forschungsbedarf zu dieser Thematik aufzuzeigen. 
 
2 Mögliche Auswirkungen des Klimawandels 
Der Klimawandel kann verschiedene potenzielle Auswirkungen auf das Umweltverhalten, 
den Transport und den Verbleib von POP (UNEP/AMAP Expert Group 2011) und Schwer-
metallen haben. Die beteiligten Prozesse wirken und interagieren dabei auf unterschiedlichen 










 2.1 Änderungen des atmosphärischen Transportes und der Deposition von POP 
Der luftgetragene Ferntransport von POP ist an die atmosphärische Zirkulation gekoppelt, 
wobei die Deposition dieser Verbindungen durch Niederschläge ausgelöst wird. Durch den 
Ferntransport können Gebiete belastet werden, die vom Emissionsort der POP weit entfernt 
liegen. So wurde zum Beispiel die atmosphärische Deposition von polychlorierten Bipheny-
len (PCB) und polybromierten Diphenylethern (PBDE) in den Thuner See als zweitwichtig-
ster Eintragspfad identifiziert (BOGDAL et al. 2010). Änderungen der atmosphärischen Zirku-
lationsmuster und des Niederschlags können somit zu einem veränderten atmosphärischen 
Eintrag von POP in Böden und Gewässer führen. Dadurch sind auch Küsten- und Meeresge-
wässer betroffen. 
 
2.2 Wassergebundener Transport der Schadstoffe auf der Landoberfläche 
Der Eintrag von Schadstoffen in Gewässerökosysteme erfolgt einerseits direkt, z. B. durch 
Abwassereinleitungen, andererseits indirekt durch atmosphärische Deposition oder nieder-
schlagsbedingte Erosion von belasteten Böden im Einzugsgebiet. Innerhalb der Gewässer 
bilden sich durch Sedimentablagerung in strömungsberuhigten Bereichen Depots, die poten-
zielle sekundäre Quellen für Schadstoffe darstellen. Eine Zunahme von Hochwasserfrequenz 
und -intensität infolge des Klimawandels könnte beispielsweise zu einer verstärkten Re-
suspension belasteter Sedimente in Flüssen, einer Verfrachtung der Schadstoffe bis in die 
Ästuarbereiche und bei Überschwemmungen zu einem Eintrag von Kontaminanten in die 
Flussauen führen (DU LAING et al. 2009). Neben der Resuspension und Verfrachtung belaste-
ter Flusssedimente, können Schwermetallverbindungen beim Übergang vom reduzierenden 
Milieu der Sedimente in den oxidativen Wasserkörper während eines Hochwasserereignisses 
zurückgelöst werden. Dieser Effekt konnte während des Elbehochwassers 2002 für Ni, Fe 
und As beobachtet werden (BARBOROWSKI et al. 2004). Ferner konnte während eines Hoch-
wasserverlaufs an Neckar und Rhein eine Erhöhung der mit polychlorierten Biphenylen asso-
ziierten Toxizitätsäquivalente (PCB TEQ) nachgewiesen werden (WÖLZ et al. 2008). 
Im Gegensatz zu Hochwasserereignissen können durch eine Intensivierung von Niedrigwas-
serphasen zunehmend Sedimente in strömungsberuhigten Flussabschnitten anlanden. Wie 
Abflussszenarien für das Rheingebiet zeigen, sind die hydrologischen Auswirkungen des 
projizierten Klimawandels zeitlich und räumlich verschieden. So wurde zum Beispiel für die 
Perioden 2021 - 2050 und 2071 - 2100 eine Zunahme der Niedrigwasserkenngröße Winter-
NM7Q1 von bis zu 15 % an den Pegeln Basel, Maxau und Worms ermittelt (NILSON et al. 
2010). Das Winterhalbjahr ist die Periode mit den niedrigsten Abflüssen dieser Pegel. Für 
den Pegel Trier, wo das Abflussminimum auf das Sommerhalbjahr fällt, wurde dagegen eine 
Abnahme des Sommer-NM7Q von bis zu 50 % für die Zeitscheibe 2071 - 2100 projiziert 
(NILSON et al. 2010). Somit würde durch die veränderte Andauer von Niedrigwasserabflüssen 
die Verlandungstendenz am Oberrhein zukünftig abnehmen, während diese an der Mosel 
zunehmen wird. 
                                                     
1 Niedrigstes arithmetisches Mittel des Abflusses von 7 aufeinanderfolgenden Tagen innerhalb eines 









Bisher kann kein Einfluss der Klimaänderung auf den zeitlichen Konzentrationsverlauf von 
POP in Schwebstoffen von Flüssen und Seesedimenten festgestellt werden. Datierte Tiefen-
profile von Sedimenten des Bodensees zeigen zwar eine Abnahme der Konzentrationen von 
PCB und Dioxinen seit den 1960er- und 1970er-Jahren, dieser Rückgang verläuft jedoch 
synchron zur Emissionsreduktion dieser Substanzen. Auch die Zunahme der PBDE-Konzen-
tration in den jüngeren Sedimentschichten des Bodensees ist weniger eine Folge der Klima-
änderung, als vielmehr die Folge des verstärkten ubiquitären Einsatzes dieser Stoffgruppe als 
Flammschutzmittel (IGKB 2009). Eine Schwebstoffmessreihe (1985 bis 2007) weist für die 
Messstelle Koblenz/Rhein einen deutlichen Rückgang der partikelgebundenen Jahresfracht 
von Hexachlorbenzol (HCB) von ca. 110 kg/a im Jahr 1985 auf etwa 15 bis 23 kg/a im Jahr 
2007 auf. Dies ist auf die Einstellung der direkten Einleitung von HCB in den Hochrhein 
zurückzuführen. Seit 1995 stagnieren jedoch die HCB-Jahresfrachten bei etwa 25 kg/a, da 
sich in den strömungsberuhigten Abschnitten der staugeregelten Oberrheinstrecke ein Reser-
voir mit HCB-belasteten Sedimenten gebildet hatte, das nun als sekundäre Quelle für die 
Mobilisation von HCB im Rhein fungiert (POHLERT et al. 2011). 
 
2.3 Revolatilisation, Sorptionsverhalten, Abbau und Transformation von POP 
Eine mögliche verstärkte Freisetzung von langfristig gespeicherten POP durch die Gletscher-
schmelze wird derzeit stark diskutiert. Arktisches Eis und arktischer Schnee gelten als eine 
bedeutende globale Senke für POP, da diese Schadstoffe für längere Zeit aus dem biogeo-
chemischen Kreislauf entzogen werden. Durch das Abschmelzen der Eisschilde ist jedoch 
eine erneute Freisetzung in die Atmosphäre möglich. Atmosphärenmessungen und Modellie-
rungsergebnisse zeigen, dass bereits in den letzten zwei Dekaden eine Reihe von POP, wie 
zum Beispiel HCB und PCB, wieder in die arktische Atmosphäre mobilisiert wurden (MA et 
al. 2011). Auch der aktuell hohe Eintrag von POP in alpine Seen wird auf belastete Schmelz-
wässer der alpinen Gletscher zurückgeführt. Dort sind, ähnlich wie im arktischen Eis, die 
Schadstoffe infolge von Umweltverschmutzungen während der Zeit der Industrialisierung 
gebunden, die durch die Gletscherschmelze freigesetzt werden können (BOGDAL et al. 2009). 
Eine durch den Klimawandel hervorgerufene Verstärkung des organischen Kohlenstoffkreis-
laufs könnte ebenfalls zu einer erhöhten Volatilisation und veränderten Verteilung von POP 
in Gewässern, Sedimenten und Biota führen (NOYES et al. 2009). Vor allem in der kaltgemä-
ßigten Klimazone Nordamerikas und Nordeuropas nahm die Konzentration an gelöstem or-
ganischen Kohlenstoff (DOC) in Seen und Flüssen zwischen 1990 und 2004 signifikant zu 
(MONTEITH et al. 2007). DOC ist ein bedeutender Cosolvent für POP und beeinflusst deren 
Sorptionsverhalten. Es existiert ein Zusammenhang zwischen dem Alter der Kontaminierung 
durch einen hydrophoben organischen Schadstoff und dessen Eigenschaften zu Toxizität, 
Abbau und Sorption (ALEXANDER 1995). Mit zunehmendem Alter der Kontaminierung neh-
men Toxizität und die Raten für Abbau und Ad-/Desorption ab. Als mögliche Ursache für die 
Sequestrierung bzw. irreversible Sorption dieser Alt-Kontaminanten wird die intrapartikuläre 
Diffusion hin zu unterschiedlichen organischen und anorganischen Oberflächen und organi-
schen Matrices genannt (LUTHY et al. 1997). Welche Funktion die Struktur der organischen 
Substanz auf Ad-/Desorptionsprozesse hat und inwiefern sich die Struktur der organischen 










 Sorptionsprozesse von POP laufen in der Regel exotherm ab, weshalb Sorptionskoeffizienten 
meist mit zunehmender Temperatur abnehmen. Dieser temperaturbedingte Sorptionseffekt ist 
aber für die meisten POP sehr gering (DELLE SITE 2001), womit ein direkter Temperaturein-
fluss durch den Klimawandel auf die Sorption von POP nicht zu erwarten ist (UNEP/AMAP 
Expert Group 2011). 
In der Atmosphäre findet der Abbau chlorierter organischer Verbindungen durch Reaktion 
mit OH-Radikalen statt. Dieser Abbau geschieht in Zeitskalen zwischen Tagen und Jahren 
und ist somit langsamer als der atmospährische Transport. Bromierte organische Verbindun-
gen werden dagegen in der Atmosphäre vor allem durch Photolyse abgebaut. Die Effekte des 
Klimawandels auf den atmosphärischen Transport und die Deposition von POP werden der-
zeit als bedeutsamer angesehen als die Effekte auf die Degradation von POP in der Atmo-
sphäre (UNEP/AMAP Expert Group 2011). 
Laborexperimente haben gezeigt, dass höhere Temperaturen zu einem beschleunigten mikro-
biellen Abbau von POP führen können (NOYES et al. 2009). Der Abbau von zum Beispiel 
HCB in Sedimenten und Böden wird unter anaeroben Bedingungen durch dehalogenierende 
Mikroorganismen (Dehalococcoides spp.) katalysiert. In der Literatur ist ein sulfidogener 
mehrstufiger Transformationspfad von HCB hin zu 1,3-Dichlorbenzol und ein mehrstufiger 
methanogener Transformationspfad hin zu 1,4-Dichlorbenzol beschrieben (SUSARLA et al. 
1997). Angaben in der Literatur zur Halbwertszeit von HCB divergieren sehr stark; die Grö-
ßenordnung liegt unter anaeroben Transformations-/Abbaubedingungen bei etwa 470 Tagen 
(NYHOLM et al. 2010). Es ist unklar, in welchem Maße der mikrobielle Abbau von POP bei 
steigenden Temperaturen zunimmt. Ferner ist unklar, ob die Konkurrenzfähigkeit der in Bö-
den und Sedimenten in Konkurrenz zu anderen Mikroorganismen lebenden Dehalogenierer 
durch den Klimawandel geschwächt werden (UNEP/AMAP Expert Group 2011). 
Beim Abbau von POP können Transformationsprodukte entstehen, die ebenfalls persistent, 
bioverfügbar und toxisch sind. Ein bekanntes Beispiel hierfür ist Dichlordiphenyldichlorethen 
(DDE), ein Metabolit des Insektizids Dichlordiphenyltrichlorethan (DDT). In den herkömm-
lichen Fate-Modellen zur Prognose der Verteilung von POP in diversen Umweltkomparti-
menten sind Transformationsprodukte bisher unzureichend berücksichtigt worden, so dass die 
Anreicherung von POP und ihren Tochtersubstanzen unterschätzt werden (SCHENKER et al. 
2007). 
 
2.4 Speziierung und Mobilisation von Schwermetallen 
Für die durch Redoxprozesse gesteuerte Speziierung und Mobilität von Schwermetallen in 
Auenböden ist vor allem die Lage der Grenzschicht zwischen wassergesättigter und wasser-
ungesättigter Zone im Boden sowie die Andauer konstanter Redoxbedingungen in der was-
sergesättigten Zone relevant (DU LAING et al. 2009). Die oxisch-anoxische Grenzschicht ist 
mit dem Grundwasserstand gekoppelt und fluktuiert in den Auen der Flussniederungen mit 
dem Wasserstand des Vorfluters. Somit kann eine veränderte Abflussdynamik der Flüsse, 
d. h. Andauern von Hoch- und Niedrigwasser sowie jahreszeitliche Verschiebung der Ereig-
nisse, auch einen indirekten Einfluss auf die Mobilität und Bioverfügbarkeit von Schwerme-
tallen in Auenböden haben. Die Bindung von Schwermetallen findet überwiegend an Tonteil-
chen, Sesquioxiden und Huminstoffen statt. So sind beispielsweise die Verteilungskoeffizien-









(KD-SOM) linear korreliert. Dies lässt den Schluss zu, dass Kupfer vornehmlich an der organi-
schen Substanz des Bodens sorbiert und die Kupfer-Mobilität mit der Mobilität der organi-
schen Substanz assoziiert ist (YIN et al. 2002). Ferner sind Humin- und Fulvinsäuren im Po-
renwasser der Böden sowie in natürlichen Gewässern die wichtigsten Komplexbildner für 
Metalle (SIGG & STUMM 2011). Der Klimawandel könnte daher auch durch einen veränder-
ten organischen Kohlenstoffkreislauf einen indirekten Einfluss auf Speziierung und Mobilität 
von Schwermetallen haben. 
 
2.5 Veränderte Toxizität, Bioverfügbarkeit und Bioakkumulation  
In Gewässern kann der Klimawandel zu erhöhten Wassertemperaturen, veränderten Salz-
gehalten und niedrigeren pH-Werten führen. Dies kann zu einer direkten Beeinträchtigung 
der Organismen führen. Die genannten abiotischen Faktoren können darüber hinaus zur Ver-
änderung der Toxizität von POP und Metallen beitragen. Insbesondere Populationen, die 
bereits an ihrer physiologischen oder homöostatischen Toleranzgrenze leben, können durch 
die Exposition gegenüber Kontaminanten und den gleichzeitigen, durch Klimaveränderungen 
induzierten Stress gefährdet werden (NOYES et al. 2009). Erhöhte Temperaturen verändern 
allerdings auch den Stoffwechsel von Individuen. Da Organismen Schadstoffe im Körper 
transformieren (Biotransformation) und dabei Produkte oder Intermediate entstehen können, 
die toxischer sind als die Ausgangsverbindung, können Individuen auch auf diese Weise ge-
schädigt werden (NOYES et al. 2009).  
Die Toxizität sedimentassoziierter Chemikalien ist im Wesentlichen von deren Bioverfügbar-
keit – der Fähigkeit zu einem bestimmten Zeitpunkt eine biologische Membran zu passieren – 
abhängig (SEMPLE et al. 2004). Im Allgemeinen wird davon ausgegangen, dass der biover-
fügbare Anteil einer Chemikalie in der Umwelt dem frei gelösten Anteil entspricht (MAYER 
et al. 2003). Zur Bestimmung der frei gelösten Konzentration, beispielsweise im Porenwasser 
von Sedimenten, werden häufig sogenannte Passivsammler genutzt (MAYER et al. 2000, 
WITT et al. 2009). Die Passivsammler weisen eine signifikante jedoch geringe Temperatur-
sensititvität hinsichtlich der Adsorption von POP auf. Somit könnte der Klimawandel durch 
eine Erhöhung der Wassertemperatur einen Einfluss auf die Bioverfügbarkeit und damit auf 
die Toxizität von POP und Metallen in Gewässern haben. Allerdings ist die Bioverfügbarkeit 
partikelgebundener Schadstoffe in Gewässern bislang nur in Teilbereichen wissenschaftlich 
ausreichend verstanden, so dass eine Vorhersage über den Einfluss des Klimawandels auf die 
Bioverfügbarkeit und damit eine Risikoabschätzung schwierig ist. Es sind künftig mehr Stu-
dien erforderlich, die den Einfluss des Klimawandels auf die Bioverfügbarkeit untersuchen. 
Neben der Toxizität und Bioverfügbarkeit kann der Klimawandel auch einen Einfluss auf die 
Bioakkumulation von POP und Metallen in Organismen haben. Die Bioakkumulation ist die 
Nettoanreicherung einer Chemikalie im Organismus, die durch Aufnahme- und Eliminations-
prozesse gesteuert wird. Temperaturerhöhungen können zwar zu einer vermehrten Aufnahme 
von Chemikalien allerdings auch zu deren vermehrten Ausscheidung führen (NOYES et al. 
2009). Durch den Klimawandel induzierte Veränderungen im Nahrungsnetz, sowie im Migra-
tions- und Ernährungsverhalten von Organismen können auch die Schadstoffanreicherung 
über die Nahrungskette (Biomagnifikation) verändern (NOYES et al. 2009). So haben bei-










 von PCB in einer arktischen Nahrungskette untersucht. Die Akkumulation der PCB nahm 
dabei insbesondere durch die erhöhte Konzentrationen an partikulärem organischen Kohlen-
stoff bzw. durch die vermehrte Primärproduktion ab. Andererseits vermuten CARRIE et al. 
(2010), dass höhere Temperaturen und eine verminderte Eisbedeckung zu erhöhten Konzen-
trationen an Quecksilber und PCB in arktischen Fischen führen. 
 
3 Forschungsbedarf 
In der Abschlussdiskussion des Kolloquiums wurde der Forschungsbedarf mit Referenten 
und Teilnehmern konkretisiert. Sowohl für das praxisnahe Sedimentmanagement, als auch für 
die Grundlagenforschung ist die Inventarisierung des mengenmäßigen Schadstoffreservoirs 
sekundärer Emissionsquellen in Flussgebieten essenziell. Nur durch die Kenntnis der gespei-
cherten Schadstoffmengen in Sedimenten ist die Anwendung von Bilanzmodellen und somit 
eine adäquate Risikobewertung zur Abschätzung der Wirksamkeit von Sanierungsmaßnah-
men möglich. 
Ein Defizit von öffentlichen Monitoringprogrammen zur Gewässer- und Schwebstoffqualität 
liegt häufig in der ausschließlichen Ausrichtung auf eine Zustandsüberwachung mit dem Ziel 
der Gütebewertung von Gewässern. Darüber hinaus sind jedoch auch systemorientierte Moni-
toringprogramme notwendig, um das Prozess- und Systemverständnis zu erhöhen und somit 
die wissenschaftliche Grundlage für ein verbessertes Management von Einzugsgebieten und 
Küstengewässern zu schaffen. 
Die Entwicklung von falsifizierbaren, konzeptionellen und numerischen Modellen über den 
Transport und das Verhalten von POP in Gewässerökosystemen muss vorangetrieben wer-
den. Dies schließt für die Umweltmodellierung von POP die Berücksichtigung von Trans-
formations-/Abbauprodukten ein. Modelle zur Simulation von Schwermetallen sollten um die 
Prozesse der Speziierung und Bioverfügbarkeit erweitert werden. Diese Modelle müssen mit 
Messwerten überprüft werden, was wiederum den Bedarf an systemorientierten Monitoring-
programmen unterstreicht. 
Sowohl die Rolle der organischen Substanz als Cosolvent oder Ligand, als auch der Einfluss 
der Temperatur auf die mikrobielle Kapazität für die Transformation oder den Abbau von 
POP ist noch unzureichend geklärt. Dies gilt ebenso für eine durch den Klimawandel mögli-
che Veränderung der Struktur organischer Substanz. 
In der Ökotoxikologie fehlen Aussagen zu kombinierten Stress-Effekten (Schadstoff, Salini-
tät, pH-Wert, DOC), die durch den Klimawandel hervorgerufen werden können. Ferner wer-
den ökologische Studien benötigt, welche Effekte der Klimawandel auf die Artenzusammen-
setzung und somit das Nahrungsnetz und die Biomagnifikation hat. In der Literatur werden 
hinsichtlich POP die durch den Klimawandel möglichen Änderungen der Artenzusammen-
setzung als bedeutsamer für die Bioakkumulation von POP in Konsumenten zweiter oder 
höherer Ordnung angesehen, als die ausschließlich physiko-chemisch bedingte Änderung des 
Umweltverhaltens eines POP. 
Die Bearbeitung dieses Themas ist nur im Rahmen der Transdisziplinarität aus Umwelt-, 
Geo-, Ingenieur- und Naturwissenschaften möglich. Ein tragfähiger Rahmen könnte ein ein-
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Die Auswirkung des globalen CO2-Anstiegs auf das Abflussgeschehen in den Einzugsgebie-
ten der Flusssysteme Deutschlands ist Gegenstand der Forschung, so z. B. in den großen  
Forschungsprogrammen „KLIWAS“ (www.kliwas.de) und dem gerade ausgelaufenen  
„GLOWA“ (www.glowa.org). Die Ergebnisse der Projektionen schwanken mit der Wahl des 
Klimaänderungsszenariums und der horizontalen Mittelung der Daten. Während das Klima-
modell STAR fallende Niederschläge im Einzugsgebiet und einen mittleren Rückgang des 
Gebietsabflusses um 40 % vorhersagt (STAR_32; Differenz der Perioden 1961 - 1990/2046 - 
2055) (HATTERMANN et al. 2005), zeigt das Modell REMO (Szenario B2) eine leichte Nie-
derschlagszunahme im Jahresmittel von 10 % (2020 - 2049). In der Dekade 2030 - 2039  
wäre nach diesem Klimamodell sogar mit einer Niederschlagszunahme von 20 % zu rechnen 
(JACOB & BÜLOW 2005). Die regionalen Unterschiede hierbei sind stark ausgeprägt mit sehr 
geringen Änderungen in Norddeutschland und den höchsten Niederschlagsintensitäten des 
Einzugsgebietes im Erzgebirge und im Harz (JACOB & BÜLOW 2005). Wie sich ein Anstieg 
der Niederschlagsintensität während tendenziell wärmeren Wintern auf die Abflusssituation 
der Elbe auswirkt, ist noch zu klären. Eine geringere Schneebedeckung könnte zu stärkerem 
Ablauf der Niederschläge führen oder aber zu einer erhöhten Versickerung in den ungefrore-
nen Boden (FABIG 2007). Sollte es zu einer Zunahme hoher Oberflächenabflüsse während der 
Wintermonate kommen, könnte dies in einem Fluss wie der Elbe zu einem nicht unerhebli-
chen Problem für die Regionen im unteren Flussverlauf führen: In der Elbe können während 
einzelner Hochwasserphasen 60 bis 80 % der jährlichen Schwebstofffracht und damit der 
Hauptanteil der partikulären Schadstofffracht transportiert werden (HEISE et al. 2008).  
 
Die Belastung des Ästuars durch partikelgebundene Schadstoffe 
Die Elbe als einer der größten und naturbelassensten Flüsse Deutschlands ist aufgrund ihrer 
durch Industrie und Bergbau geprägten Geschichte in umfangreichem Maße mit verschiede-
nen organischen und anorganischen Schadstoffen belastet, von denen u. a. Hexachlorbenzol, 
PAK, PCB, Dioxine sowie zahlreiche Schwermetalle in erhöhtem Maße die Bewirtschaf-
tungsziele des Flusses beeinträchtigen (HEISE et al. 2008). Auch wenn die Punktquellen im 









mobilisierbare Schadstoffdepots insbesondere in der Tschechischen Republik, in der Saale 
und der Mulde. Diese können bei einem Hochwasserereignis als Folge von Überflutungen 
und Erosion resuspendiert und stromabwärts getragen werden, bis sie schließlich das Ästuar 
erreichen.  
Wie in der Elbe liegen in vielen Ästuaren Nordeuropas Häfen, deren Hafenbecken Sedimen-
tationszonen darstellen. Der Erhalt der Schiffbarkeit kann in diesen Bereichen nur durch re-
gelmäßiges Baggern gewährleistet werden. Hochwasserbedingte Schadstoffeinträge führen 
hierbei aufgrund der schadstoffbelastungsabhängigen Entsorgungsoptionen zu einer hohen 
finanziellen Belastung.  
Ästuare sind aber häufig auch Bereiche hoher biologischer Aktivität. So sind beispielsweise 
93 % des Elbeästuars als Schutzgebiete ausgezeichnet bzw. vorgeschlagen (BfN 2010). Ins-
besondere Wattgebiete im Gezeitenbereich bieten für Fische und Vögel Brut-, Rast- und 
Rückzugsgebiete. Gerade hier lagert sich jedoch in strömungsberuhigten Zonen feines Mate-
rial ab. 
Während die Schadstoffkonzentrationen entlang der Elbe bis zum Wehr Geesthacht relativ 
hoch sind, zeigen die Sedimente und Schwebstoffe des Elbeästuar einen Belastungsgradien-
ten abnehmend zur Küste, der auf die Verdünnung der von oberstrom eingetragenen partiku-
lären Schadstoffkonzentrationen durch marine Sedimente und Schwebstoffe zurückzuführen 
ist (HEISE et al. 2008). Inwiefern sich Hochwasserereignisse jedoch durch die hohe Fracht 
eingetragenen Materials auf die Sedimentqualität in den Wattgebieten auswirken, ist bislang 
unklar.  
Die Beeinträchtigung geschützter Wattgebiete im Elbeästuar durch hydrologische Extremer-
eignisse ist ein Aspekt mit dem sich das Interreg-Projekt „Impact of climate change on the 
quality of urban and coastal waters (diPol)“ beschäftigt. Um dies zu untersuchen, wurden 
ereignisorientierte Probennahmen frisch sedimentierten Materials (FSM) sowohl in Frisch-
wasserwattgebieten als auch in ästuarinen Watten durchgeführt. Diese Proben wurden sowohl 




Abb. 1: Probenahmestationen des Interreg-Projektes diPol im Hamburger Gebiet  
(Heuckenlock, Mühlenberger Loch), sowie im Küstenbereich (Neufelder Watt,  










 2 Material und Methoden 
In dem Projekt wurden das Frischwasserwatt Heuckenlock in Hamburg, sowie die Küsten-
wattflächen in Neufeld und Otterndorf untersucht (Abb. 1). An jeweils zwei Stationen pro 
Probenahmeort wurden über einen Zeitraum von einer Woche sechs Polyethylenmatten (Fa. 
Miltex, Typ Astro-Turf) mit einer Oberfläche von 10 cm2 ausgelegt (Abb. 2). Für die Bepro-
bung einer Hochwassersituation wurde entsprechend der Angaben der GKSS die Ankunft der 
„Hochwasserwelle“ abgeschätzt und die Matten während dieser Zeit an den Stationen plat-
ziert. Das frisch sedimentierte Material (FSM) der Matten einer Station wurde in mit MOPS 
gepuffertem, entionisiertem Wasser aufgenommen und ökotoxikologisch getestet (Eluate: 
Algenwachstumshemmtest mit Pseudokirchneriella subcapitata und Leuchtbakterientest mit 
Vibrio fischeri; Sedimentkontakttest mit Arthrobacter globiformis). Im Anschluss wurden 
alle Proben auf anorganische Kontaminanten analysiert, bei ausreichender Probenmenge 
wurden auch organische Schadstoffe bestimmt. 
 
 
Abb. 2: Im diPol-Projekt ausgebrachte Polyethylenmatten zur Sammlung  
von frisch sedimentiertem Material, per Klettverschluss auf PVC- 
Platten montiert. 
 
Über einen Zeitraum von zwei Jahren wurden sechs Probennahmen durchgeführt: Zwei  
Beprobungen während Phasen eines erhöhten Wasserstandes (H1, H2; max. Abfluss ca. 
1500 m3/s), eine Beprobung in einer Phase eines annähernd durchschnittlichen Hochwasser-
ereignisses (Abfluss: ca. 1900 m3/s), eine Probennahme während eines überdurchschnittli-
chen Hochwassers (H3; Abfluss: 3500 m3/s), und drei Beprobungen während eines durch-
schnittlichen Wasserstandes (Abfluss zwischen 500 und 1000 m3/s; Bezugspegel: Neu-
Darchau mit MQ: 710 m3/s).  
 
3 Ergebnisse und Diskussion 
Im Probenahmezeitraum gab es nur ein extremes Hochwasserereignis mit einem Abfluss von 
3500 m3/s, entsprechend einem HQ20 im Januar 2011. Aufgrund des zu der Zeit herrschenden 
Eisgangs konnte im Bereich des Neufelder Watts nur eine Probennahmestelle erreicht wer-










Für das erste Hochwasserereignis vom März 2010 (Abfluss ca.1900 m3/s) liegen leider keine 
chemischen Daten vor. Vergleicht man jedoch für die einzelnen Stationen die Schadstoff-
konzentrationen in den Proben des frisch sedimentierten Materials (FSM), die während des 
Januarhochwassers 2011 genommen wurden, mit den bei geringerem Abfluss genommenen 
(< MHQ), lassen sich die Kontaminanten drei Gruppen zuordnen (siehe Abb. 3 für eine ex-
emplarische Darstellung einzelner Vertreter dieser Gruppen):  
I. ∑HCH, HCB, Hg, Cd und ∑PAK zeigen Werte im FSM während des Hochwasserer-
eignisses, die teilweise erhöht oder aber am oberen Rand der Streuung der Daten liegen 
– sowohl in Heuckenlock als auch im Watt vor Otterndorf.    
II. ∑PCB, As, Pb und Cu-Konzentrationen sind während des Hochwassers ebenfalls hoch, 
liegen aber im Schwankungsbereich und werden teilweise während normaler oder 
leicht erhöhter Abflusssituationen überschritten. 
III. pp-DDT, Ni, Zn und Cr weisen keine höheren Konzentrationen während des Hochwas-
sers auf. Bei Nickel beispielsweise gehören die Konzentrationen während des Hoch-
wasserereignisses zu den tiefsten gemessenen.  
Die Risikoregionen der Schadstoffe der Gruppe I liegen in der Tschechischen Republik und 
der Saale (HEISE et al. 2008). Integriert man auf der Basis täglicher Pegelwerte die Wasservo-
lumina, die während der jeweiligen Hochwasserereignisse aus Tschechien (Pegel Schöna) 
und aus der Saale (Pegel Calbe) eingetragen wurden, ergeben sich folgende Verhältnisse der 
Abflüsse (Calbe:Schöna): H1: 0,267; H2:0,264; H3: 0,563. Die Saale hatte somit im Ver-
gleich aller beprobten Ereignisse einen deutlich höheren Einfluss auf das Hochwasser im 
Januar 2011. Diese Beobachtung ist eine mögliche Erklärung der erhöhten Konzentration der 
Saale-typischen Schadstoffe Cd und Hg in den Schwebstoffen des Hochwassers im Januar 
2011. Eine weitere für die untere Elbe relevante Schadstoffquelle ist die Mulde für Dioxin, 
HCH, As, Zn und Pb (HEISE et al. 2008). Pegeldaten für die Mulde über diesen Zeitraum 
liegen derzeit nicht vor, so dass eine Abschätzung des erfolgten Abflusses hier nicht möglich 
ist. Mulde-typische Schadstoffe fallen jedoch mit Ausnahme des HCH in die Kategorie II und 
III, zeigen also keinen deutlichen Unterschied zwischen Extremhochwasser und unterdurch-
schnittlichen Hochwasserereignissen. Daraus könnte geschlossen werden, dass die Mulde an 
dem Hochwasser 2011 nur mäßig beteiligt war. Dies muss jedoch durch eine weitere Analyse 
der Daten und Pegelwerten untersucht werden.  
Auf der Basis der vorliegenden Daten könnte die Hypothese abgeleitet werden, dass ein Ex-
tremhochwasser trotz hoher Verdünnung des partikulären Anteils mit marinen Sedimenten 
und Schwebstoffen im Elbe-Ästuar sowohl im Frischwasserwatt Heuckenlock als auch in den 
Küstenwatten zu einer Sedimentation höher schadstoffbelasteten Materials führt. Diese 
Hypothese sollte durch die Beprobung weiterer Hochwasserereignisse überprüft werden. 
Hierbei müssen auch mögliche Umlagerungsprozesse innerhalb des Heuckenlocks berück-
















Abb. 3: Konzentrationen organischer und anorganischer Schadstoffe im FSM während eines 
HQ20 (Neu-Darchau), dargestellt in rot, im Vergleich zu Schadstoffkonzentrationen im 
FSM während unterdurchschnittlicher Abflusssituationen (H1: hellblau, H2: dunkel-
blau, grau: durchschnittliche Abflussverhältnisse). Exemplarisch sind hier HCH, Pb 
und Ni dargestellt (HL - Heuckenlock, NF - Neufelder Watt, OD - Otterndorf, US -  










Die Ergebnisse der drei durchgeführten Biotests wurden entsprechend einer Toxizitätsklassi-
fizierung von nicht toxisch bis toxisch klassifiziert (HEISE & AHLF, in prep.) (data not 
shown). Eine klare Abgrenzung des HQ20-Ereignisses ging aus der integrierten Bewertung 
der ökotoxikologischen Ergebnisse nicht hervor.  
Vergleicht man jedoch für das am stärksten von Schadstoffen betroffene Süßwasserwatt 
Heuckenlock die Ergebnisse der beiden höchsten beprobten Hochwassersituationen vom 
März 2010 (Abfluss: 1900 m3/s) und Januar 2011 (Abfluss: 3500 m3/s; HQ20) mit den Proben 
aus Abflusssituationen ≤ 1500 m3/s, so ist erkennbar, dass die Toxizität in der Kategorie „Ab-
fluss ≥ 1900 m3/s“ in allen Verdünnungsstufen deutlich erhöht war (Abb. 4). Die Hypothese, 
dass ein Mindestabfluss von ca. 1900 m3/s auftreten muss, um die Toxizität im Frischwasser-
watt Heuckenlock zu beeinflussen, wird überprüft werden müssen. Zu dem ersten Hochwas-
serereignis aus 2010 liegen keine chemischen Daten vor.  
 














































Abb. 4: Prozentuale Hemmung der Dehydrogenaseaktivität von Arthrobacter globiformis im 
Sedimentkontakttest bei Exposition gegenüber FSM vom Heuckenlock, gesammelt 
während des HQ20 und des Winterhochwassers März 2010 (dunkelblau „H1“, n=3), 
und mehrerer Probennahmen bei Oberwasserabflüssen von ≤ 1500 m3/s (orange, „N“, 
n=4 - 6). Dargestellt sind die Verdünnungsstufen im Kontakttest G0, G1, G2, G4. Alle 
Unterschiede zwischen den Verdünnungsstufen der hohen und der niedrigeren Abflüsse 
sind signifikant (P<0,05). 
 
Die Ergebnisse des Algenwachstumshemmtests und des Leuchtbakterientests, die die Toxizi-
tät in wässrigen Eluaten der Proben anzeigen, zeigten eine geringe Hemmung in den Heuk-
kenlock-Proben, trotz der hohen Belastung des Standorts mit z. B. Quecksilber. Ein Fischei-
test, der von der RWTH an Proben aus dem Heuckenlock durchgeführt wurde, zeigte dagegen 
eine 100 % Mortalität an (LÖRKS 2010). Diese Ergebnisse machen deutlich, dass weiterge-
hende Untersuchungen notwendig sein werden, um zu erfassen, bei welchen Abflüssen eine 
potenzielle Gefährdung der Wattgebiete auftritt, inwieweit die bei Hochwasser transportierten 










 4 Zusammenfassung 
Zusammenfassend lässt sich zu diesem Zeitpunkt sagen, dass ein Einfluss des Extremhoch-
wassers auf die Qualität des im Heuckenlock mobilisierten Materials sowohl bei verschiede-
nen chemischen Kontaminanten als auch mit Einschränkungen in den ökotoxikologischen 
Untersuchungen sichtbar wurde. Inwiefern sich dieses Signal bis in den Bereich des Hambur-
ger Hafens und des Mühlenberger Lochs, eines weiteren Frischwasserwatts mit starker Sedi-
mentation stromabwärts von Hamburg, zieht, ließ sich bei diesem Hochwasser nicht feststel-
len, da eine Probennahme aufgrund des Eisgangs dort nicht möglich war. Die Daten weisen 
darauf hin, dass es auch im Küstenbereich durch das Hochwasser zu einem merklichen 
Schadstoffeintrag gekommen ist. Eine Überprüfung dieser Ergebnisse durch Beprobung wei-
terer hoher Abflussverhältnisse steht jedoch noch aus.  
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Stoffe und Zubereitungen, die aufgrund ihrer Gesundheitsschädlichkeit, ihrer Langlebigkeit 
und Bioverfügbarkeit oder aufgrund anderer Eigenschaften und ihrer Konzentration geeignet 
sind, Umweltkompartimente in ihren Funktionen zu schädigen oder sonstige Gefahren her-
vorzurufen, sind als Schadstoffe zu verstehen. 
Die Begriffe „Prioritäre Schadstoffe“ und „Prioritäre gefährliche Schadstoffe“ werden in der 
Europäischen Wasserrahmenrichtlinie (WRRL, Richtlinie 2000/60/EG) verwendet, um an-
hand dieser den „guten chemischen Zustand“ der Gewässer, den es zu erreichen oder zu er-
halten gilt, zu beschreiben. Die Einträge dieser Stoffe in die Gewässer können aus diffusen 
Quellen (z. B. über landwirtschaftliche Flächen, Atmosphäre) oder punktuellen (z. B. Kläran-
lagen, Industrieabwässer) herrühren. Für 33 prioritäre, in der Umwelt verbreitete Stoffe be-
stehen Umweltqualitätsnormen (UQN) in der WRRL als Maximalkonzentrationen. Diese 
UQN sind in der Richtlinie über Umweltqualitätsnormen beschrieben (2008/105/EG) und 
können auf einzelstaatlicher Ebene auch für Sedimente und/oder Biota festgelegt und ange-
wendet werden. Dies erlaubt für Stoffe mit Akkumulationspotenzial eine Überwachung von 
Sedimenten und Biota, um rechtzeitig geeignete Maßnahmen zur Begrenzung einer Stoffan-
reicherung zu ergreifen. 
Ob ein Stoff aus der Gruppe der prioritären Stoffe als gefährlich eingestuft wird, hängt im 
Grundsatz von seinem Verhalten in aquatischen Ökosystemen ab: Ist dieser Stoff persistent, 
reichert er sich aufgrund seiner Persistenz und seines Verteilungsverhaltens in Biota an und 
weist er eine erhöhte Öko- und Humantoxizität auf? 
Im Zuge des dabei notwendigen Monitorings gerät zunehmend die biologische Phase wie 
auch die Sediment- bzw. partikuläre Phase der Gewässer in den Blickpunkt.  
Weiterhin ist bei veränderten Klimaszenarien davon auszugehen, dass sich prioritäre Schad-
stoffe in diesen Systemen unter veränderten Randbedingungen unterschiedlich verhalten wer-
den; eine Remobilisierung im Zuge gesteigerter Temperaturen und auch mit häufigeren Ex-
tremereignissen wird angenommen. 
Im Folgenden werden einige grundlegende Stoffeigenschaften und deren Bestimmung bzw. 
Abschätzung vorgestellt. Ferner wird anhand der aktuellen Literatur diskutiert, inwiefern 
diese für das Umweltverhalten der prioritären gefährlichen Stoffe maßgeblichen Eigenschaf-










2 Relevante Eigenschaften der prioritären gefährlichen Stoffe 
   für deren Verteilung im Dreiphasensystem 
Mit der Verordnung zum Schutz der Oberflächengewässer (OGewV)werden die Umweltqua-
litätsnormen zu den prioritären gefährlichen Stoffen aus der Europäischen Wasserrahmen-
richtlinie in nationales Recht umgesetzt. Diese gelten für die „Gesamtkonzentration aller 
Isomere“, d. h. einige der aufgeführten Stoffe bzw. Stoffklassen sind nicht als einzelne defi-
nierte Substanzen anzusprechen. Vielmehr handelt es sich hierbei häufig um Verbindungen, 
die als Isomere bzw. Kongenere zu verstehen sind. In Tabelle 1 sind die Stoffe – ggf. als Ver-
treter der angesprochenen Stoffklasse – die über ihre Strukturformel identifizierbar sind, auf-
geführt. Cadmium und Cadmiumverbindungen sowie Quecksilber und seine Verbindungen, 
die ebenfalls zu den prioritären gefährlichen Stoffen zählen, sind aufgrund der zahlreichen 
Möglichkeiten ihrer Speziierung im Folgenden nicht weiter berücksichtigt. 
Das Stoffverhalten im System Wasser-Sediment-Organik wird maßgeblich von den intrinsi-
schen chemisch-physikalischen Eigenschaften der betrachteten Stoffe sowie von der Qualität 
des Umweltmediums bestimmt. So werden sich die prioritären gefährlichen Stoffe in diesem 
System gemäß ihrer Löslichkeit und ihrer Affinität zu Oberflächen unterschiedlich verteilen. 
In Tabelle 1 sind neben dem Dampfdruck, der die Flüchtigkeit einer Substanz widerspiegelt, 
der logKOW (Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizient, als Maß für die Bioakkumulierbarkeit 
eines Stoffes), sowie der logKOC (Maß für die Neigung des Schadstoffes, mit dem organi-
schen Kohlenstoff des Sediments zu interagieren) der Substanzen aufgeführt. Die beiden 
Koeffizienten logKOW und logKOC zeigen für alle aufgeführten Substanzen moderates bis 
deutlich ausgeprägtes lipophiles Verhalten, eine Anreicherung in Biota oder Sedimenten ist 
besonders für die Stoffe mit Werten höher als 3,5 anzunehmen. 
Folglich wird der Koeffizient logKOW herangezogen, um die Bioakkumulierbarkeit der Sub-
stanzen abzuschätzen. Im Sinne der EU-Chemikalienverordnung REACH (Verordnung (EG) 
Nr. 1907/2006) ist für die Stoffeigenschaft der Bioakkumulation ein Biokonzentrationsfaktor 
(BCF) von > 2000 für B-Stoffe und von > 5000 für vB-Stoffe ein Grenzkriterium bei der 
Zulassung von Chemikalien.  
In Abb. 1 ist der Zusammenhang zwischen dem logBCF und dem logKOW am Beispiel poly-
chlorierter Dibenzodioxine und -furane sowie für polychlorierte Biphenyle dargestellt. Diese 
Stoffe zeigen mit zunehmendem Chlorierungsgrad steigende Lipophilie, jedoch verhalten 
sich Bioakkumulation und Lipophilie nicht linear zueinander, ab log KOW 6 liegt eine schein-
bar abnehmende Biokonzentration („cut-off“) vor. Neben sterischen Parametern, die einen 
freien Membranübergang behindern, könnten auch Messartefakte oder unterschiedliche Inter-











 Tabelle 1 
Stoffeigenschaften einiger prioritärer Schadstoffe 
 











4,4 - 8,7 5,3 





Hexachlorbenzol  0,02  
(25 °C) 
5,3 5,0 
Hexachlorbutadien  20  
(20 °C) 
3,7 - 4,9 4,4 - 6,1 
Hexachlorcyclohexan  0,0044  
(24 °C) 
3,5 2,9 - 3,2 
Nonylphenol 
(4-(para)-nonylphenol  
 10  
(20 °C) 
3,3 - 4,5 3,9 
Pentachlorbenzol  2,2  
(20 °C) 
4,9 - 5,2 4,8 
Polyzyklische aromati-










 0,001  
(20 °C) 


























Abb. 1: Beziehung des Biokonzentrationsfaktors zum Oktanol-Wasser-Koeffizienten 
für polychlorierte Dibenzodioxine (PCDD) und -furane (PCDF) sowie für  
polychlorierte Biphenyle (PCB) 
Die Verteilungsprozesse, denen die Schadstoffe gemäß ihrer chemisch-physikalischen Eigen-
schaften im System Wasser-Sediment-Organik unterliegen, sind in Abb. 2 skizziert. 
 
Abb. 2: Analytverteilung als frei gelöste/bioverfügbare und gebundene (an gelöster organischer 
Substanz, Kolloiden und Partikeln) Anteile. Mit K: Verteilungskoeffizient, x: Analyt, 
TOC: organische Substanz und Faser: SPME 
 
Nach dem Eintrag gelöster Schadstoffe in das Gewässer treten diese mit gelösten oder parti-
kulären Substanzen in Wechselwirkung; die Prozesse Sorption und Desorption mit folgenden 










 > Diffusion zur Oberfläche 
> Kontakt mit der Oberfläche 
> Rückdiffusion in die Lösung oder Sorption 
> Ablösung von der Oberfläche 
 
Im Allgemeinen ist in natürlichen wässrigen Systemen von einem bedeutenden Partikel-
gebundenen Transport lipophiler prioritärer Schadstoffe auszugehen. Wie GRANT et al. 
(2011) zeigen, kann dabei eine Fraktionierung der Stoffe (hier am Beispiel der polychlorier-
ten Biphenyle und polybromierten Diphenylether) in Sedimenten gemäß ihrer physikochemi-
schen Eigenschaften und der Prozesse im Umweltmedium stattfinden. Die Autoren heben 
heraus, dass Sedimente als vorübergehende Vorratsspeicher für diese persistenten Schadstof-
fe zu betrachten sind und diese somit für die Austauschprozesse in Ökosystemen und Nah-
rungsnetzen weiterhin potenziell verfügbar sind. 
 
2.1 Experimentelle Bestimmung und Abschätzung des Verteilungsverhaltens  
      von Stoffen in der Umwelt 
Die für das weitere Verhalten der Schadstoffe fundamentalen Sorptionsprozesse werden über 
weitgehend standardisierte Modellversuche im Labormaßstab quantitativ abgeschätzt: Mittels 
so genannter Batch-Experimente wird die Verteilung des gelösten Schadstoffs in einer ge-
schüttelten Sediment-Lösungssuspension unter Gleichgewichtsbedingungen ermittelt.  
Die Gleichgewichtskurve, die sich bei isothermen Bedingungen mit unterschiedlichen Ange-
botskonzentrationen des Schadstoffs einstellt, heißt Adsorptionsisotherme. Im Bereich sehr 
kleiner (umweltrelevanter) Konzentrationen von eher lipophilen, schlecht wasserlöslichen 
Schadstoffen, ergibt sich i. d. R. eine lineare Beziehung, die durch die so genannte Henry-
Isotherme beschrieben wird: 
 
cKS d   
mit  
S = sorbierte Konzentration [g g-1] 
C = gelöste Konzentration [g mL-1] 
Kd = Verteilungskoeffizient [ml g-1] 
 
Auf dieser Grundlage wird, als Maß für die Verfügbarkeit der Substanz, der stoffspezifische 
KOC abgeleitet, der die Affinität eines prioritären Schadstoffes an die organische Substanz im 






K   
wobei fOC der Gewichtsanteil des organischen Kohlenstoffs im Sediment ist. 
 
Hierbei wird angenommen, dass der gesamte partikuläre organische Kohlenstoff, unabhängig 
von dessen Herkunft oder Zusammensetzung, dieselbe Affinität zu einer bestimmten Chemi-
kalie aufweist. Diese Annahme ist i. d. R. haltbar, solange der Anteil organischen Kohlen-









Phasen wie z. B. Ruß beteiligt sind. Da hydrophobe organische Verbindungen nicht nur für 
die organische Festsubstanz eine hohe Affinität besitzen, sondern auch für gelöste organische 
Stoffe (DOM), können diese die Verteilung zwischen Fest- und Lösungsphase maßgeblich 
beeinflussen (siehe Abb. 2) und damit eine wichtige Rolle beim Stofftransport oder auch der 
Bioverfügbarkeit spielen. Somit sind zur Beschreibung des Verteilungsverhaltens analog zum 
KOC-Wert ebenfalls KDOC-Werte notwendig. 
Generell sind die zur Erstellung der KOC-/KDOC-Werte erforderlichen Sorptionsstudien mit 
einem hohen experimentellen Aufwand und – insbesondere bei stark hydrophoben Verbin-
dungen – mit einer hohen Fehlerrate behaftet. Tatsächlich umweltrelevante Konzentrationen 
lipophiler Stoffe in der initialen Lösungsphase des Experiments sind nach dem Sorptionspro-
zess deutlich minimiert, so dass ein zuverlässiger Nachweis der verbleibenden Analytkonzen-
tration häufig nicht mehr gewährleistet ist. In der Vergangenheit wurde diesem Problem mit 
höheren Dotierungen der Analyten (ggf. über der Löslichkeit des Analyten) begegnet, was 
jedoch als fragwürdig im Sinne der Umweltrelevanz zu betrachten ist. Eine Alternative stellt 
der Einsatz radioaktiv markierter Analyten dar, deren ß-Strahlung über die Flüssigszintillati-
on (im Falle der Markierung mit dem Kohlenstoffisotop 14C) sensitiv und sicher nachgewie-
sen werden kann. Hier ist jedoch die eingeschränkte Verfügbarkeit derartiger markierter Sub-
stanzen und die schwierige Unterscheidung der Ausgangssubstanzen von evtl. entstehenden 
Metaboliten zu beachten. 
Weiterhin ist zu berücksichtigen, dass die KOC- und KDOC-Werte einzelner Stoffe keine festen 
Größen darstellen, sondern in Abhängigkeit von der Zusammensetzung der organischen Sub-
stanz variieren und durch Herkunft und Alter, aber auch durch das chemisch-physikalische 
Milieu beeinflusst werden. 
 
Aufgrund der beschriebenen Schwierigkeiten und Unsicherheiten werden Verteilungskoeffi-
zienten wie der KOC, basierend z. B. auf quantitativen Struktur-Aktivitäts-Beziehungen oder 
auf Beziehungen zum Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizienten bzw. zur Wasserlöslichkeit 
der Substanzen, modelliert. Modelle auf der Basis von „linear solvation energy relationships“ 
(LSER) korrelieren zur Berechnung des KOC in multiplen Regressionsansätzen Eigenschaften 
der interessierenden Chemikalien mit den Eigenschaften des Sorbenten (Lösungsmittels). 
KIPKA & DI TORO (2011) zeigen die Überlegenheit ihres LSER-Ansatzes gegenüber logKOW-
logKOC-Beziehungen und postulieren, dass er ermöglicht, den Beitrag spezifischer Bindungs-
mechanismen mit der organischen Kohlenstoffphase zu quantifizieren. Darüber hinaus bietet 
er eine Beschreibung der organischen Kohlenstoffphase. 
Zusätzlich zu den Sedimentcharakteristika gilt es, bei der Sorption von HOC (hydrophobic 
organic compounds) deren Planarität, Polarität und Molekülgröße zu berücksichtigen. Nach 
der Studie von PEHKONEN et al. (2010) spielt hier besonders die Planarität der HOC eine 
wichtige Rolle. 
 
Um derartige Modelle zu parametrisieren und zu validieren, sind experimentelle Daten zu den 
Verteilungskoeffizienten KOC und KDOC erforderlich. Der üblicherweise hohe Aufwand oder 
analytische Schwierigkeiten (s. o.) begrenzen jedoch die Anzahl verfügbarer verlässlicher 
Daten. Eine zügige und empfindliche Methode, die es erlaubt, sowohl KOC- als auch KDOC-
Werte zu bestimmen, stellen YABUTA et al. (2004) und BÖHM & DÜRING (2010) vor. Auf 
Basis der Festphasenmikroextraktion (SPME, solid phase micro extraction) kann mit einer 
weitgehend automatisierbaren Methode der Anteil frei gelöster Chemikalien in der Wasser-










 Auch stellt dieses Verfahren eine Möglichkeit dar, das weiter oben angesprochene „cut-off“-
Phänomen bei hoch lipophilen Stoffen in Biokonzentrationsstudien über die mögliche Unter-
scheidung frei gelöster von gebundenen Analytanteilen zu erklären (DÜRING et al. 2011). Im 
jüngsten Entwurf der OECD-Guideline TG 305 zur Prüfung der Bioakkumulation in Fischen 
wird nun auf die Möglichkeit des Einsatzes der SPME bei der Testung hochlipophiler Sub-
stanzen hingewiesen (OECD 2001). 
 
3 Verhalten der gefährlichen prioritären Stoffe unter dem Einfluss 
   des Klimawandels 
Mit dem Artikel „Blast from the Past: Melting Glaciers as a Relevant Source for Persistent 
Organic Pollutants“ postulierten BOGDAL et al. (2009), dass im Zuge bereits eingetretener 
Erwärmung persistente Schadstoffe aus hochalpinen Gletscherregionen remobilisiert werden. 
Diese Stoffe, die in montanen und anderen kühleren Regionen im Laufe der Zeit akkumulier-
ten, können bei fortschreitender Klimaerwärmung wieder freigesetzt werden. Bereits modera-
te Klimaveränderungen werden signifikante Änderungen chemischer Kreisläufe bedingen: 
DALLA VALLE et al. (2007) stellten anhand einer Fallstudie fest, dass die globale Erwärmung 
in den nächsten 50 Jahren zu einer Verringerung der PCCD/F- und PCB-Umweltkonzentrat-
ionen in der Beispielregion (Bucht von Venedig) führen kann. In diesem Zuge würden aber 
deren Mobilität und Potenzial für einen Langstreckentransport über die Atmosphäre erhöht. 
So kann der in den letzten Jahren rapide fortschreitende Gletscherrückzug in vielen Regionen 
(BARNETT et al. 2005; MARK & MCKENZIE 2007) zu einer Freisetzung von POPs (persistant 
organic pollutions) über das Schmelzwasser führen. BOGDAL et al. (2009) beobachteten an-
hand von Sedimentkernen retrospektiv die POP-Konzentrationen in Sedimenten Gletscher-
gespeister Seen. Untersuchungsparameter in ihrer Studie waren u. a. PCB, PCDD/F, DDT, 
polyzyklische Moschusverbindungen sowie HCB; für die Summen dieser Stoffe wurde ab der 
Mitte der 1990er-Jahre ein deutlicher Konzentrationsanstieg ermittelt. Die zeitverzögerte 
Freisetzung der POPs über abschmelzende Gletscher wird nach Meinung der Autoren über 
die globale Erwärmung beschleunigt. Mit einer weiteren Arbeit bestätigen die Autoren die 
Hypothese der Remobilisierung über das Abschmelzen der Gletscher. Hierzu wurde das Se-
diment eines alpinen Sees aus einem Gletscher-beeinflussten Einzugsgebiet mit dem eines 
nicht von einem Gletscher geprägten Einzugsgebiet verglichen (SCHMID et al. 2011). 
Wie in Kapitel 2 beschrieben, sind Sedimente als vorübergehender Vorratsspeicher für priori-
täre Schadstoffe zu betrachten. Im Sediment gebundene Schadstoffe könnten so bei zuneh-
mend auftretenden Hochwasserereignissen vermehrt remobilisiert werden. 
Generell werden Emissionen aus primären und sekundären Quellen im Zuge weiteren Tempe-
raturanstiegs zunehmen. Der Dampfdruck (siehe Tabelle 1) der betrachteten Stoffe steigt 
exponentiell mit der Temperatur, was zu einer zunehmenden Verflüchtigung dieser Substan-
zen führt. So würde in besonders stark betroffenen urbanen Regionen mit bis zu 10°C Tem-
peraturzunahme die Flüchtigkeit bestimmter Stoffe wie z. B. polybromierten Flammschutz-
mitteln (Tabelle 1) verdreifacht (BOGDAL & SCHERINGER, 2011). 
Weiterhin würden sich Anwendungsmuster z. B. bei Insektiziden verändern, so könnten bei 
einer größeren Verbreitung von Malaria die Einsatzmengen z. B. von DDT steigen. KATT-









auf die Lebensgemeinschaften mit einer Insektizidbelastung einhergehen. Dabei wird vielfach 
das Ziel eines guten ökologischen Zustands nach WRRL verfehlt. Mit steigender Erwärmung 
sagen die Autoren ein zunehmendes Risiko für verschiedene Regionen wie auch für Skandi-
navien und baltische Staaten, die bislang noch nicht betroffen sind, voraus.  
 
4 Überarbeitung der Liste gefährlicher prioritärer Stoffe 
   in Gewässern ? 
Die in Tabelle 1 aufgeführten Substanzen sind überwiegend als „alte“ bzw. „klassische“ 
Schadstoffe zu bezeichnen, d. h. sie sind bereits seit Jahrzehnten auf dem Markt und lange als 
Umweltkontaminanten bekannt. Diese Stoffe zeichnen sich durch eine hohe Persistenz und 
ein moderates bis hochlipophiles Verteilungsverhalten (s. o.) aus. 
Neue analytische Verfahren rücken eine Vielfalt von anderen Stoffen mehr und mehr in den 
Vordergrund der Diskussion. Diese, als PPCPs (pharmaceuticals and personal care products) 
zusammenfassend bezeichneten Stoffe, werden vom Menschen für dessen Gesunderhaltung 
und Hygiene oder auch für kosmetische Zwecke eingesetzt. Leistungssteigernde und gesund-
heitsfördernde Stoffe in der Nutztierhaltung werden ebenfalls zu den PPCPs gezählt. Somit 
umfasst diese Stoffgruppe Tausende verschiedenster chemischer Substanzen aus Produkten 
des täglichen Gebrauchs. Darunter fallen verschreibungspflichtige und frei erhältliche Arz-
neimittel, Tierarzneimittel, Flammschutzmittel, Weichmacher aus Kunststoffen, UV-Filter 
aus Sonnenschutzmitteln oder Duftstoffe aus Kosmetika.  
Die auf der Datenbank MODELKEY basierende Studie von VON DER OHE et al. (2011) zu 
500 organischen Substanzen in vier großen Flusseinzugsgebieten zeigt, dass 38 Prozent der 
untersuchten Stoffe in möglicherweise wirksamen Konzentrationen vorkommen. Von diesem 
Anteil waren die meisten Substanzen Pestizide, wovon wiederum die wenigsten in der Liste 
prioritärer Stoffe aufgeführt sind. Auch Industriechemikalien, wie die hormonell wirksamen 
Bestandteile einiger Kunststoffe, DEHP (Diethylhexylphthalat) und BPA (Bisphenol A) so-
wie Arzneimittel (z. B. die Schmerzmittel Ibuprofen und Diclofenac) werden in europäischen 
Gewässern regelmäßig nachgewiesen. Eine Überarbeitung der Liste der prioritären (gefährli-
chen) Stoffe ist aus Sicht der Autoren dringend geboten. Auch BOTTONI et al. (2010) empfeh-
len, die Liste der prioritären Substanzen um einige Pharmazeutika zu erweitern und ebenfalls 
für diese Stoffe Qualitätsziele zu definieren. 
Die Mehrzahl der PPCPs, wie z. B. die hier genannten Arzneimittelwirkstoffe zeigen ein 
anderes Verhalten als die gegenwärtig gelisteten prioritären gefährlichen Schadstoffe: Im 
Gegensatz zu den eher lipophilen Substanzen verhalten sich zahlreiche PPCPs polar, d. h. 
große Anteile der absoluten Substanzmenge bleiben in der flüssigen Phase frei gelöst. Somit 
ist die Neigung, sich an organische Substanz zu binden oder in biologischen Systemen anzu-
reichern, für diese Stoffe weniger gegeben. Ihre Umweltrelevanz ergibt sich aus der für 
pharmazeutische Wirkstoffe zu erwartenden Wirksamkeit in biologischen Systemen. Die 
häufig beständigen Substanzen werden bei guter Wasserlöslichkeit den Bedingungen in Klär-
anlagen und Fließgewässersystemen widerstehen und so schließlich den chemischen und 










 5 Zusammenfassung und Ausblick 
Innerhalb der Gruppe „Prioritäre Schadstoffe“, die in der Europäischen Wasserrahmenrichtli-
nie (WRRL) zur Bewertung des erstrebten „guten chemischen Zustandes“ der Gewässer ver-
wendet werden, gelten persistente, bioakkumulative und toxische Vertreter als prioritäre ge-
fährliche Stoffe. Für diese Stoffe bestehen Umweltqualitätsnormen, die auf einzelstaatlicher 
Ebene auch für Sedimente und/oder Biota festgelegt und angewendet werden können.  
Für die moderat bis stark lipophilen prioritären Schadstoffe gerät zunehmend die biologische 
Phase wie auch die Sediment- bzw. partikuläre Phase der Gewässer in den Blickpunkt.  
Die Verteilung zwischen diesen Phasen hängt von chemisch-physikalischen Eigenschaften 
der betrachteten Stoffe sowie von der Qualität des Umweltmediums ab. 
Entscheidende Stoffgrößen hierbei sind der logKOW (Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizient, 
als Maß für die Bioakkumulierbarkeit eines Stoffes), der logKOC (Maß für die Neigung des 
Schadstoffes, mit dem organischen Kohlenstoff des Sediments zu interagieren) sowie der 
Dampfdruck (Maß für die Flüchtigkeit). Für die Bewertung der Umweltrelevanz lipophiler 
Schadstoffe ist neben dem Gesamtgehalt auch der bioverfügbare Anteil im Gewässer zube-
trachten und analytisch zu erfassen. Hierfür bieten sich Verfahren wie die Festphasenmikro-
extraktion an. 
Bei veränderten Klimaszenarien ist davon auszugehen, dass sich prioritäre Schadstoffe in 
diesen Systemen unter veränderten Randbedingungen entsprechend ihrer physikalisch-chemi-
schen Eigenschaften unterschiedlich verhalten werden; eine Remobilisierung im Zuge gestei-
gerter Temperaturen und auch mit häufigeren Extremereignissen wird angenommen. 
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Das Risiko kontaminierter Sedimente und Schwebstoffe wird von der biologischen Verfüg-
barkeit der gebundenen Verbindungen bestimmt (AHLF et al., in Vorbereitung). Von der ge-
samten in einem Umweltkompartiment vorkommenden Menge an Kontaminanten ist nur ein 
Teil für die dort lebenden Organismen zugänglich. Die Bioverfügbarkeit kann als die Menge 
einer Verbindung definiert werden, die zu einem bestimmten Zeitpunkt eine biologische 
Membran passiert (SEMPLE et al. 2004). Sie spielt zwar eine Schlüsselrolle zwischen men-
genmäßigem Vorkommen und Schadwirkungen anthropogener Belastungen in Gewässern, 
sie ist jedoch nur in Teilbereichen wissenschaftlich ausreichend verstanden (AHLF et al., in 
Vorbereitung). Dies liegt unter anderem auch darin begründet, dass die Bioverfügbarkeit 
partikelgebundener Schadstoffe nicht nur von einer Vielzahl an Faktoren abhängig sein kann, 
sondern auch mit verschiedensten Methoden bestimmt werden kann.  
 
2 Bestimmung der Bioverfügbarkeit 
Eine Möglichkeit, die Bioverfügbarkeit von Schadstoffen zu erfassen, ist die Messung der 
Schadstoffanreicherung in Biota aus dem Freiland. Dies wird in größeren Monitoringpro-
grammen durchgeführt, wie beispielsweise im Rahmen der Sedimentverbringungen aus dem 
Fahrwasser des Hamburger Hafens zur Tonne E3 in die Nordsee (BfG, in Vorbereitung). Bei 
Bioakkumulationsuntersuchungen können sich Schadstoffanreicherungen in verschiedenen 
Spezies und insbesondere in Organismen verschiedener Trophieebenen stark unterscheiden. 
Bioakkumulation ist die Nettoanreicherung eines Kontaminanten über alle Aufnahmepfade. 
Sie umfasst daher die Biokonzentration, die Akkumulation über die Wasserphase, und die 
Biomagnifikation, die Akkumulation über die Nahrung (MACKAY & FRASER 2000). Neben 
Freilanduntersuchungen gibt es mehrere standardisierte Testverfahren zur Messung der Bio-
akkumulation. Zur Untersuchung von Sediment-assoziierten Schadstoffen im Labor wird 
häufig der Oligochaet Lumbriculus variegatus verwendet (z. B. KOCH 2009). An der BfG 
wurden bislang insbesondere Laborstudien zur Bioaakkumulation von hydrophoben organi-
schen Verbindungen mit L. variegatus (z. B. KOCH 2009) sowie mit Muscheln der Gattung 










 In den vergangenen Jahren ist man mehr und mehr dazu übergegangen, die Menge biover-
fügbarer Schadstoffe mit sog. Passivsammlern zu quantifizieren. Seit der Entwicklung der 
ersten Membranpassivsammler für unpolare organische Verbindungen in der aquatischen 
Umwelt in den 1990er-Jahren, gibt es mittlerweile eine Vielzahl an Passivsammlern für ver-
schiedene Verbindungen (GREENWOOD et al. 2007, NORMAN 2009). Bei den sog. Gleich-
gewichtssammlern wird der Sammler so lange in der Probe exponiert, bis sich beide im 
Gleichgewicht befinden. Die Konzentration an Schadstoff im Polymer des Sammlers kann 
bestimmt und mittels eines Umrechnungsfaktors die lösliche bzw. „bioverfügbare“ Konzen-
tration in der Probe berechnet werden (MAYER et al. 2003).  
 
3 Modelle zur Bioverfügbarkeit 
Die Bioakkumulation kann anhand verschiedener Modelle beschrieben werden. Die Gleich-
gewichtsverteilungstheorie wurde Anfang der 1990er-Jahre entwickelt, um die Toxizität von 
PAK gegenüber Sediment-bewohnenden Organismen vorherzusagen. Sie besagt im Prinzip, 
dass die Toxizität proportional zur Menge an ungebundenen, im Porenwasser gelösten PAK 
ist. Sie wird vielfach angewandt, um die Akkumulation an hydrophoben Verbindungen im 
Sediment anhand des Verteilungskoeffizienten Sediment/Porenwasser und dem Lipidgehalt 
des Organismus zu modellieren (DI TORO et al. 1991).  
Für Metalle findet das Bioligandenmodell Anwendung. Ionisierte, ungebundene und nicht-
komplexe Metalle können an Bioliganden, Ionenkanälen z. B. in den Kiemen von Fischen, 
binden und dadurch akut toxisch wirken. Anorganische und organische Liganden im Wasser 
können die Metalle binden und dadurch deren Bioverfügbarkeit und infolgedessen deren  
Toxizität reduzieren (LANDIS et al. 2011). 
 
4 Veränderung der Bioverfügbarkeit 
Verschiedenste Umweltfaktoren verändern die Bioverfügbarkeit partikelassoziierter Schad-
stoffe. Dazu zählen die Charakteristika und die Zusammensetzung der Sediment- und 
Schwebstoffpartikel wie beispielsweise der Gehalt an organischem Kohlenstoff und die Par-
tikelgröße. Aber auch die physikalischen und chemischen Eigenschaften der Kontaminanten, 
sowie die Physiologie und das Verhaltens der Organismen spielen eine entscheidende Rolle. 
Klimaveränderungen können auf Partikel, Schadstoffe und auch auf Biota einwirken und 
dadurch die Bioverfügbarkeit erhöhen oder aber auch reduzieren. So kann eine mögliche 
erhöhte Frequenz von Hochwasserereignissen kontaminierte Sedimente aus fließberuhigten 
Zonen remobilisieren und dadurch zur Desorption der gebundenen Schadstoffe führen. Da-
hingegen konnten Simulationen zur Biomagnifikation in einer aquatischen Nahrungskette 
zeigen, dass die Schadstoffanreicherungen ausgewählter hydrophober Verbindungen, insbe-
sondere durch die erhöhten Konzentrationen an gelöstem organischen Kohlenstoff infolge 
vermehrter Primärproduktion, reduziert werden (BORGA et al. 2010). Darüber hinaus kann 
durch die Einwanderung neuer wärmeliebender Arten die Schadstoffanreicherung in der Nah-
rungskette verändert werden. Im Vortrag wurden einige dieser Faktoren vorgestellt, um An-
reize für neue Forschungsansätze zum Einfluss des Klimawandels auf die Bioverfügbarkeit 
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Modellierung von feststoffgebundenen Schad-
stoffen am Beispiel der Tideelbe 





Die Elbe nimmt in Bezug auf die Schadstoffbelastung des Sediments eine besondere Rolle 
unter den deutschen Ästuaren ein. Aufgrund der langen Fließstrecke durch zum Teil stark mit 
Schadstoffen belastete Einzugsgebiete weist die Sedimentfracht der Elbe bei Geesthacht hohe 
Schadstoffbelastungen auf. Diese stark belasteten Sedimente lagern sich dann teilweise im 
weiteren Verlauf der Tideelbe ab. Die Wasserrahmenrichtlinie der EU fordert einen guten 
chemischen Zustand bis 2015. Wegen dieses hohen Eintrags ist eine Verbesserung des che-
mischen Zustands der Tideelbe, wie sie von der Wasserrahmenrichtlinie der EU bis 2015 
gefordert ist, problematisch. 
Insbesondere in schwach durchströmten Gebieten wie in Seitenbereichen oder Hafenbecken 
lagert sich aufgrund der niedrigen Strömungsgeschwindigkeiten ein Teil der belasteten Sedi-
mente ab. In den Hafenbecken finden regelmäßig Unterhaltungsbaggerungen statt. Für den 
Fall, dass die Belastung des Baggerguts die zulässigen Grenzwerte überschreitet, ist eine 
aufwändige Entsorgung erforderlich, da es aufgrund der hohen Belastung nicht einfach im 
Gewässer umgelagert werden kann, sondern speziell behandelt werden muss (HEISE et al. 
2005). 
Die Modellierung von Transportprozessen belasteter Sedimente kann wichtige Aufschlüsse 
über die Dynamik dieser Prozesse und deren Abhängigkeit von den hydrodynamischen Ge-
gebenheiten liefern. In einer Pilotstudie werden mit dem Elbemodell der Bundesanstalt für 
Wasserbau (BAW) in Kooperation mit der Bundesanstalt für Gewässerkunde (BfG) erstmals 
Untersuchungen mit einem dreidimensionalen hydrodynamischen Transportmodell durchge-
führt. 
2 Einfluss der Hydrodynamik auf das Transportverhalten 
   feststoffgebundener Schadstoffe  
Der Schwebstofftransport und damit auch das Vorkommen partikelgebundener Schadstoffe in 
der Tideelbe wird stark von Hochwasserereignissen im Einzugsgebiet geprägt. Durch das 
erhöhte Abflussvolumen werden ansonsten trocken liegende Bereiche überflutet und die dort 
lagernden Sedimente können erodiert werden. Gebiete von besonderer Bedeutung sind dabei 
die Flussauen der Mittelelbe sowie deren Nebenflüsse wie Mulde, Saale und Schwarze Elster 










 Generell ist ein Anstieg der Sedimentbelastung von der deutsch-tschechischen Grenze bis in 
den Hamburger Raum hinein erkennbar. Erst stromab vom Hamburger Hafen findet ein signi-
fikantes Absinken der Sedimentbelastung durch Schadstoffe statt (HEISE et al. 2005). 
 
2.1 Modellansatz 
Das hydrodynamische Modell UnTrim2007 (CASULLI & WALTERS 2000; CASULLI &  
ZANOLLI 2002) wird in Kombination mit dem morphologischen Modell SediMorph (MAL-
CHEREK et al. 2005) verwendet, um den Transport von feststoffgebundenen Schadstoffen zu 
modellieren. Der verwendete Ansatz beschränkt sich zunächst auf Schadstoffe, die überwie-
gend an Sedimenten adsorbiert transportiert werden wie zum Beispiel die Schwermetalle 
Cadmium und Zink. 
Für jeden Schadstoff wird eine Fraktion erstellt, welche dieselben Eigenschaften aufweist, 
wie die Sedimentfraktion, die als Träger für den Schadstoff fungiert. Dies ist die Fraktion, die 
einen Korndurchmesser kleiner 20 µm repräsentiert. Als Sinkgeschwindigkeit wird ein kon-
stanter Wert von 0,13 mm/s verwendet. 
Das Modellergebnis ist nicht nur durch den Schadstoffeintrag mit dem Oberwasser, sondern 
auch durch die Vorbelegung des bereits im Ästuar befindlichen Sediments mit einer Schad-
stoffbelastung geprägt. Als Grundlage dienen hier Messungen der Bundesanstalt für Gewäs-
serkunde, die Bodenproben entlang der Tideelbe auf ihre Schadstoffbelastung hin untersucht 
hat (BfG 2008). Diese Messungen werden zu einer Einteilung der Tideelbe in mehrere Berei-
che, die mit einem jeweils konstanten Wert für die Belastung mit Cadmium und Zink initiali-
siert werden, genutzt.  
 
 
Abb.1:  Topographie des Modells der Tideelbe und die Lage der Messstellen Bunthaus, See-









2.2 Modellgebiet und -aufbau 
Das verwendete Modellgebiet der Tideelbe reicht von Geesthacht bis zum Mündungsbereich 
westlich von Cuxhaven. Die Modellgrenzen und die Topographie sind Abb. 1 zu entnehmen. 
Es wird ein Extremereignis aus dem Jahr 2006 betrachtet. Im April dieses Jahres trat ein aus 
Niederschlägen gespeister, sehr hoher Oberwasserabfluss auf, der einen Maximalwert von 
3620 m³/s erreicht hat. Als Simulationszeitraum wird die Zeitspanne vom 19.03.2006 bis zum 
08.06.2006 gewählt. 
Für die Belegung der Randwerte des Oberwasserzustroms werden Messdaten der Sediment-
belastung mit den ausgewählten Schwermetallen in Geesthacht verwendet. Hierbei handelt es 
sich um gemittelte Werte über einen Zeitraum von einigen Tagen bis zu einigen Wochen. Die 
Abflussganglinie und die Belastung des Sediments mit Zink sind in Abb. 2 dargestellt. Die 
Belastung mit Cadmium zeigt einen sehr ähnlichen Verlauf. 
Für die Schwebstoffkonzentration werden zweiwöchige Einzelwerte aus Zollenspieker ver-
wendet, zwischen denen linear interpoliert wird. Als Anteil der Sedimente kleiner 20 µm 
wird ein konstanter Wert von 70 % angenommen. Bei den Messungen traten Werte zwischen 
60 und 85 % auf. Für die Randwerte ist eine Umrechnung der partikulären Belastung in eine 













































Abb. 2:   Verlauf der Randwerte des Abflusses und der Belastung des Sediments mit Zink für 
den Oberstromrand in Geesthacht. 
 
3 Ergebnisse 
Die Modellergebnisse werden mit Messdaten verglichen, die von der Arbeitsgemeinschaft für 
die Reinhaltung der Elbe (ARGE Elbe) mittels Sedimentationsbecken ermittelt wurden und 
jeweils den Mittelwert der Belastung des Schwebstoffs mit den beiden Schwermetallen Cad-
mium und Zink über die Dauer eines Monats angeben. Die Lage der einzelnen Messstellen ist 
Abb. 1 zu entnehmen. In den Tabellen 1 und 2 werden die Messwerte den Modellergebnissen 










 Tabelle 1 
Vergleich der Messwerte und der Modellergebnisse der Belastung des Schwebstoffs mit den  
Schwermetallen Cadmium (Cd) und Zink (Zn) in mg/kg für den Monat April. 
 Messung Cd  Modell Cd Messung Zn Modell Zn 
Bunthaus (km 610) 6 5,7 860 904 
Seemannshöft (km 625) 4,7 4,4 670 650 
Grauerort (km 661) 3,5 3,6 740 719 




Vergleich der Messwerte und der Modellergebnisse der Belastung des Schwebstoffs mit den  
Schwermetallen Cadmium (Cd) und Zink (Zn) in mg/kg für den Monat Mai. 
 Messung Cd  Modell Cd Messung Zn Modell Zn 
Bunthaus (km 610) 6,1 5,5 870 855 
Seemannshöft (km 625) / / / / 
Grauerort (km 661) 2,5 2,6 520 670 
Cuxhaven (km 716) 1,3 1,3 320 354 
 
 
Es ist zu erkennen, dass das Modell und der gewählte Ansatz in der Lage sind, die Belastung 
des Schwebstoffs mit Schwermetallen zu beschreiben und es somit ermöglichen, Aussagen 
über die stattfindenden Transportprozesse zu liefern. Deutlich zu erkennen ist das starke Ab-
sinken der Belastung zwischen Bunthaus und Seemannshöft und der damit einhergehenden 
Bedeutung des Hamburger Hafens als Sedimentationszone für feine Sedimente und daran 
adsorbierte Schadstoffe. 
In Grauerort tritt in den Messungen im April ein hoher Wert für Zink von 740 mg/kg auf. 
Dies stellt einen Anstieg im Vergleich zu Seemannshöft dar, der weder unter normalen hyd-
rologischen Bedingungen noch bei diesem Extremereignis bei Cadmium auftritt. Im Mai fällt 
der gemessene Wert wieder auf 520 mg/kg ab. Dies deutet auf eine lokale Quelle oder Altab-
lagerungen hin, die durch Messungen im Nebenarm bei Lühesand vermutet werden kann. 
Diese hohe räumliche Auflösung einer Vorbelastung wurde aber noch nicht in das Modell 
implementiert, sodass das Absinken im Modell in dieser ausgeprägten Form nicht auftritt. 
Im Modelllauf werden fast im gesamten Gebiet der Tideelbe die von der Internationalen 
Kommission für den Schutz der Elbe (IKSE) aufgestellten Grenzwerte für Zink und Cadmi-
um nicht erreicht. Für Zink liegt dieser Wert bei 400 mg/kg und für Cadmium bei 1,2 mg/kg 
(IKSE 2005). Diese Werte werden für Cadmium während dieses Extremereignisses gar nicht 
und für Zink erst im Bereich um Brunsbüttel bei km 690 unterschritten, wie in Abb. 3 zu 
erkennen ist. Messungen im Bereich des Hamburger Hafens belegen, dass bis Seemannshöft 

























































Abb.3: Darstellung des Verlaufs der mittleren Belastung des Schwebstoffs mit Zink und Cad-
mium für die Monate April und Mai im Längsprofil entlang der Fahrrinne.  
Lage der Messstationen: Bunthaus km 610, Seemannshöft km 625, Grauerort km 661 
und Cuxhaven km 716. 
 
4 Zusammenfassung und Ausblick 
Die Modellierung des extremen Oberwasserereignisses von 2006 hat gezeigt, dass der ge-
wählte Ansatz in der Lage ist, die gemessenen Werte zu reproduzieren und somit weitere 
Hinweise und Erkenntnisse über den Schadstofftransport in der Tideelbe liefern kann. 
Die ersten Modellergebnisse zeigen, dass nicht alleine die Schadstoffbelastung des Oberwas-
sers für die Schadstoffkonzentration entlang der Tideelbe verantwortlich ist, sondern dass 
eine Initialisierung des Sedimentinventars notwendig ist. Die Schadstoffbelastung von Altse-
dimenten spielt daher eine maßgebende Rolle bei den dargestellten Transportprozessen. 
Im weiteren Verlauf der Untersuchungen werden hohe Oberwassersituationen der Jahre 2002 
und 2010 gerechnet, um einen besseren Einblick in die Dynamik der Transportprozesse von 
schadstoffbehafteten Sedimenten zu erlangen. 
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Im tasmanischen Macquarie Harbour kam es in der Vergangenheit immer wieder zu Ver-
schmutzungsereignissen als Folge von Acid Mine Drainage (AMD). AMD umschreibt die 
Oxidation von sulfidischen Metallen bei Kontakt mit Luftsauerstoff, welche zur Bildung von 
Schwefelsäure und Lösung von Metallionen führt. Das säure- und metallionenhaltige Wasser 
gelangt über den King River in den Macquarie Harbour. Durch die Remobilisation von fixier-
ten Metallen steigt deren Bioverfügbarkeit und damit auch die Toxizität der entsprechenden 
Metalle. Im Rahmen des Mount Lyell Acid Drainage Remediation Program (MLADRP) 
wurden eine Vielzahl von Optionen im Hinblick auf eine Verringerung der Metall- und Säu-
rekonzentration auf Fluss- und Mündungsgebiete verfolgt. Unter anderem sollte im Rahmen 
der vorliegenden hydrodynamischen Studie die oben genannten Verschmutzungsereignisse 
untersucht werden.  
Zwischen den späten 1980er-Jahren bis Juli 2001 gab es eine Reihe von Hochwasserereignis-
sen, die immer wieder zu Massensterben von Fischen im Macquarie Harbour führten. Auf-
grund der vielen Lachsfarmen vor Ort stellen die Massensterben, neben der ökologischen 
Gefahr, auch ein direktes wirtschaftliches Problem dar. 
 
2 Modellansatz  
Um den Transport von Metallionen im Modell abbilden zu können, wurde zunächst ein 3D 
Strömungsmodell des Macquarie Harbour mit MIKE3 by DHI aufgebaut. Anschließend wur-
de in ECO Lab ein Modell erstellt , welches die Ausbreitung und Adsorptions-/Desorptions-
vorgänge von Kupfer in Abhängigkeit vom pH-Wert berechnet. Kupferionen, die an Schweb-
stoffe bzw. Sediment gebunden sind, gelten als deutlich weniger toxisch, da die Bioverfüg-
barkeit stark herabgesetzt ist. Im Modell kann also die Ausbreitung von frei im Wasser vor-
liegenden Ionen sowie von schwebstoffgebundenen Ionen berechnet werden. Weiterhin wird, 
bei entsprechenden Strömungsgeschwindigkeiten, die Remobilisierung aus Ausbreitung von 
belasteten Sedimenten berechnet. In Abhängigkeit vom pH-Wert berechnet das Modell den 
Anteil von gebundenen bzw. freien Kupferionen. Als Grundlage für das Modell diente eine 
Adsorptionskurve von Kupfer in Abhängigkeit vom pH-Wert (TONG & WILLIAMSON 1998). 
In Ermangelung von zeitlich/räumlich hochaufgelösten Daten für Parameter wie DOC und 






























Discrete values  from SSR136 Curve used in template  
Abb. 1: Adsorptionskurve von Kupfer in Abhängigkeit des pH Wertes  
(TONG & WILLIAMSON 1998) 
 
Der pH-Wert für die Absorptionsraten wurde direkt aus der Salinität des Wasserkörpers abge-
leitet (Abb. 2). Die Schichtung des Wasserkörpers mit einer Deckschicht aus Süßwasser aus 
dem King River wurde durch das hydrodynamische Modell gut abgebildet. Direkt im Mün-
dungsdelta dürfte es jedoch aufgrund der komplexen Turbulenzstrukturen zu Ungenauigkei-
ten für die Salinität und somit auch für den pH-Wert kommen. 
Als Randbedingung wurde ein Abfluss von 100 m3/s aus dem King River angenommen. Als 
mittlere Kupferkonzentration im King River wurden 2,3 mg/l angenommen. 
 
 










 3 Ergebnisse 
Typische Baseline Bedingungen zeichnen sich am Macquarie Harbour durch südwärts gerich-
tete Sommerwinde und einen relativ konstanten Abfluss des King River von 100 m3/s aus. Es 
wurde erwartet, dass die Ausbreitung des Kupfers im Macquarie Harbour relativ gering sei, 
und die Fischzuchtanalagen im Südwesten wenig beeinflusst werden. Die Ergebnisse der 
vorliegenden Simulation widersprachen diesen Erwartungen jedoch deutlich. Die aus dem 
King River austretende Kupferfahne breitete sich weit in den Süden und auch in den Bereich 
der Zuchtanalagen aus (Abb. 3 und 4). Die höchsten Kupfer-Konzentrationen wurden am 
21. Februar mit Werten zwischen 50 und 100 µg/l im Bereich der Zuchtanlagen beobachtet. 
Entsprechend der Schichtung traten die hohen Kupferkonzentrationen an der Oberfläche im 
Süßwasserkörper auf. Innerhalb der Fischzuchtanlagen war die Kupferkonzentration nur bis 
0,4 m Wassertiefe erhöht (Abb. 3) Unterhalb dieser Tiefe vermischt sich das Süßwasser mit 
dem darunter liegenden Salzwasser, die gelösten Kupferionen fallen daher entsprechend dem 
gestiegenen pH-Wert aus, oder binden an DOC, was zu einer Verminderung der Bioverfüg-
barkeit führt.  
Die Akkumulation von Kupfer am 21. Februar wurde durch extrem niedrige Windgeschwin-
digkeiten und der damit verbundenen Minimierung der Durchmischung der Wassersäule be-
günstigt. Durch die fehlende Durchmischung sammelten sich die Kupferionen an der Ober-
fläche im Norden. Innerhalb der Süßwasserlinse blieb das Kupfer in Lösung, und wurde nicht 
ausgefällt. Einsetzender stärkerer Wind hat die stark mit Kuper angereicherte Frischwasser-
linse Richtung Süden in den Bereich der Zuchtanlagen gedrückt, wo es dann zu der extrem 
hohen Konzentration kam. Die Flaute, die zu der Anreicherung von Kupfer in der Oberfläche 
geführt hat, zeichnete sich durch deutlich geringere Windgeschwindigkeiten aus als die lang-
jährigen Messreihen der letzten zehn Jahre, insofern muss das Ereignis als eine Ausnahme 
angesehen werden. In der Regel wird das Kupfer deutlich schneller durch die bessere Durch-
mischung und den höheren pH-Wert des Salzwasser ausgefällt, wodurch die Bioverfügbarkeit 
stark vermindert wird.  
 
4 Zusammenfassung und Ausblick 
Die in der Vergangenheit aufgetretenen Fischsterben im Macquarie Harbour scheinen auf 
einzelne, seltene Ereignisse, und nicht auf eine erhöhte Dauerkonzentration von Kupferionen 
zurückzuführen sein. Im Modell konnte ein solches Ereignis erzeugt werden, welches zu 
deutlich erhöhten Kupferkonzentrationen im Bereich der Zuchtanlagen führte. Im Allgemei-
nen blieben die Konzentrationen im Bereich der Zuchtanlage jedoch unterhalb der empfohle-
nen Konzentration von 4 µg/l. Dieses Ergebnis wird durch die begleitenden Kupfermessun-
gen im Fischfleisch untermauert. Die Messungen blieben alle unter dem von der FAO emp-
fohlenen Grenzwert von 30 mg/kg. 
Das hier vorgestellte Modell bildete die grundsätzliche Ausbreitung von Kupfer gut ab, eine 
genaue Kalibrierung anhand von Zeitreihen war jedoch nicht möglich, da diese nicht vorla-
gen. Das Modell konnte jedoch anhand von Einzelmessungen plausibilisiert werden. Es zeig-
te sich, dass die grundsätzlichen Mechanismen der Ausbreitung von Kupfer durch das Modell 
berücksichtigt wurden.  
In Zukunft soll das Modell weiterentwickelt und verbessert werden. Insbesondere eine ge-
nauere Betrachtung von anderen Prozessen als die Bindung an DOC bzw. die Ausfällung 
durch den pH sollen stärker berücksichtigt werden. Auch eine Bioakkumulation in filtrieren-










Abb. 3: Berechnete Kupferkonzentration am 21. Februar in 0 m - 0,4 m (links) bzw. 0,8 m - 
1,2 m Wassertiefe (rechts) 
 
 
Abb. 4: Berechnete Kupferkonzentration am 6. März in 0 m - 0,4 m (links) bzw. 0,8 m – 1,2 m 
Wassertiefe (rechts) 
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Das Hochwasser im Einzugsgebiet der Mulde vom August 2002 hat gezeigt, dass neben der 
zerstörenden Wirkung des Wassers selbst auch erhebliche Schäden sowie Gefährdungen für 
Mensch und Umwelt durch die mobilisierten, transportierten und abgelagerten Schadstoffe 
entstanden sind. Untersuchungen u. a. im vom BMBF geförderten Ad-hocProjekt „Schad-
stoffuntersuchungen nach dem Hochwasser vom August 2002 zur Ermittlung der Gefähr-
dungspotenziale an Elbe und Mulde“ (FKZ: 0330492) belegen dies nachhaltig für urbane 
Bereiche, beispielsweise für Schwermetalle, Arsen und PAK. Basierend auf diesen Erkennt-
nissen war es deshalb notwendig, im Rahmen des Risikomanagements extremer Hochwasser-
ereignisse neben der quantitativen Hydrologie auch die Schadstoffausbreitung zu berücksich-
tigen.  
Übergeordnetes Ziel des Projektes war es deshalb, für lokale und regionale Entscheidungsträ-
ger ein EDV-gestütztes modellbasiertes Entscheidungshilfesystem (DSS) zur Schadstoffaus-
breitung für potenzielle Extremhochwasser-Katastrophenfälle zu entwickeln. Dieses Ent-
scheidungshilfesystem wurde gemeinsam mit dem Landkreis Bitterfeld erarbeitet und imple-
mentiert. 
Das Projekt SARISK „Entwicklung eines Schadstoffausbreitungsmodells zur stoffbezogenen 
Risikoanalyse und -bewertung extremer Hochwasserereignisse am Beispiel des Landkreises 
und der Stadt Bitterfeld“ wurde im Jahre 2009 abgeschlossen. Es wurde als Verbundprojekt 
vom Bundesministerium für Forschung und Bildung (PT Forschungszentrum Jülich, FKZ 
0330690; VON TÜMPLING et al. 2009) innerhalb RIMAX gefördert. Der Endbericht steht un-
ter http://www2.ufz.de/data/BTFEnd10676.pdf zum Herunterladen zur Verfügung. 
In diesem Beitrag wird ein kurzer Überblick zum Projekt gegeben. Die Bereiche hydraulische 
und Schadstoffausbreitungsmodellierung (Erosion, Transport, Sedimentation) sowie Interak-
tion zwischen gelösten und an Partikel gebundenen Stoffen werden ausführlicher dargestellt. 











 2 Projektziele  
Das Hauptziel war die Verknüpfung aller Modellkomponenten in einem integrierten System, 
welches nicht nur die hydraulische Modellierung und die Modellierung des Sedimentverhal-
tens, sondern auch das daran gekoppelte Verhalten verschiedener Schadstoffe und Schad-
stoffgruppen und die Risikobewertung im betrachteten Modellgebiet umfasst. Durch diese 
Modellkopplungen können die Wechselwirkungen zwischen Strömungsdynamik und Schad-
stoffausbreitung unter Berücksichtigung von lokalen Schadstoffquellen in bebauten Flussnie-
derungsgebieten simuliert werden (VON TÜMPLING et al. 2006). Im Einzelnen leistet dieses 
Projekt einen substanziellen Beitrag zu folgenden Zielen des Hochwasserrisikomanagements: 
> Beurteilung von Schadstoffrisiken bei Extremhochwasserereignissen und deren 
Beseitigung bzw. Minimierung im Vorfeld eines zu erwartenden Hochwasserer-
eignisses  
> Identifikation möglicher Schadstoffquellen mit Risikoabschätzung und deren  
Beseitigung bzw. Sicherung  
> Identifikation besonders schützenswerter Flächen und deren Sicherung vor 
Schadstoffablagerungen im Hochwasserfall  
> Vermeidung neuer Schadstoffquellen bei Neuansiedlungen durch Auflagen und 
Nutzungseinschränkungen und potenzielle Änderung von bestehenden Bebau-
ungsplänen  
> Identifikation von Ablagerungsflächen belasteter Hochflutsedimente zur Ab-
schätzung des realen Gefährdungspotenzials und zur effektiven Begrenzung von 
Schäden für Menschen, Ökosysteme und Bauwerke  
 
Dabei wurde das Ziel verfolgt, eine operationell einsetzbare Methodik zu entwickeln, deren 
generelle Übertragbarkeit auf andere hochwassergefährdete städtische Gebiete gewährleistet 
ist. Das Vorhaben wurde gemeinsam mit den Bitterfelder Behörden und dem Landkreis ex-
emplarisch für die potenziellen Überflutungsbereiche der Mulde im Raum Bitterfeld durchge-
führt.  
Das Projekt leistete damit einen substanziellen Beitrag zur Umsetzung des 5-Punkte-Pro-
gramms der Bundesregierung zur Verbesserung des vorbeugenden Hochwasserschutzes 
(http://www.umweltdaten.de/rup/5-punkte-programm.pdf, letzter Zugriff 16.01.2012),  
in dem es u. a. heißt: „…für bereits bebaute Flächen sind Konzepte zur Verminderung des 
Schadenspotenzials sowie für einen verbesserten Schutz zu entwickeln. Voraussetzung hier-
für ist eine umfassende Erfassung und Bewertung der Flächen mit einem erhöhten Überflu-
tungsrisiko“. 
 
2.1 Struktur des Verbundprojektes 
Das Verbundprojekt bestand aus fünf eng miteinander verbundenen und aufeinander aufbau-
enden Teilprojekten und der Koordinierung (VON TÜMPLING et al. 2006).  
> TP I Integrierte räumliche Datenanalyse mit Laserscanner- und multispektralen 
Fernerkundungsdaten für das Hochwasserrisikomanagement (MLU Halle) 
> TP II Untersuchungen zum Schadstofftransport in der vereinigten Mulde bei 
Hochwasser, Parameteranpassung (UFZ) 









> TP IV Modellierung der Schadstoffausbreitung (Uni Osnabrück) 
> TP V Integrierte Risikobewertung und Entscheidungshilfesystem (IÖR Dresden) 
> TP VI Koordination (UFZ) 
 
3 Untersuchungsgebiet und Modelle 
3.1 Untersuchungsgebiet und Datengrundlage 
Das Untersuchungsgebiet umfasst eine Fläche von rund 45 km² und erstreckt sich entlang der 
Mulde. Es reicht vom Unterpegel des Muldestausees (Muldekilometer 43,5) bis zum Pegel 
Priorau (Muldekilometer 24). Das Kerngebiet der Modellierung bilden die unterhalb des 
Muldestausees in den potenziellen Überflutungsgebieten der Mulde gelegenen Industrie-
standorte Bitterfeld und Wolfen sowie weitere Ortschaften innerhalb der Muldeaue. Das Un-
tersuchungsgebiet wurde in verschieden hoch aufgelöste Modellgebiete zerlegt, die zunächst 
hydraulisch nicht unbedingt miteinander verbunden sein müssen. Randbedingungen und De-
taillierungsgrad (Auflösung) des Modellgebietes werden durch die Szenarien bestimmt. Eine 
Kopplung der verschiedenen Modellgebiete erfolgt später über die Randbedingungen. Zum 
Aufbau der Modellgebiete standen flächendeckend zur Verfügung:  
 
> Digitales Geländemodell (DGM) und digitales Höhenmodell (DHM) in 1-m-
Auflösung aus einer Laserscanningbefliegung (Quelle: Landesamt für Hochwas-
serschutz und Wasserwirtschaft Sachsen-Anhalt (LHW LSA))  
> Color-Infrarot (CIR)-Aufnahmen sowie RGB-Bilder (LHW LSA)  
> Luftbildaufnahmen vom 15.8.2002, georeferenziert und aufgearbeitet innerhalb 
des adhoc-Hochwasserprojektes (LHW LSA und HAASE 2003)  
> Topographische Karten, digital in verschiedenen Maßstäben (wurden zentral von 
der RIMAX-Koordinierungsstelle zur Verfügung gestellt)  
> Biotoptypenkartierung (Landesamt für Umweltschutz Sachsen-Anhalt 1992)  
> Satellitenbild (Landsat-7ETM vom 20.8.2002, UFZ)  
> GIS-Grundlagendaten (LHW LSA)  
 
Alle raumbezogenen Daten wurden auf einem GIS-Server zusammengeführt und werden mit 














 3.2 Modelle und Randbedingungen 
Zur Bestimmung der potenziellen Ablagerungsflächen und den zu erwartenden Schadstoff-
konzentrationen (abhängig vom betrachteten Szenario) wurden zunächst die tiefengemittelten 
Flachwassergleichungen gelöst. 
Die zweidimensionale Hydraulik (tiefengemittelte Flachwassergleichungen), der Transport 
und das Partitionierungsmodell wurden gekoppelt und mit dem Telemac-System berechnet 
(HERVOUET 2007). In dem Transportmodul ist ein Gewässergütemodul wq2subief integriert, 
das vom Anwender frei gestaltet werden kann und im vorliegenden Fall die Partitionierung 
zwischen fester und gelöster Phase beschreibt (MOULIN & SLAMA 1998).  
 
Subief-2D nutzt die Ergebnisdateien von Telemac-2D und löst Gleichungen für Transport, 
Deposition und Erosion verschiedener gelöster und partikulärer Substanzen. Der Depositions-

























Dabei ist c die Konzentration von suspendierten partikulären Stoffen [kg/m3], Wc ist die 
Sinkgeschwindigkeit [m/s], u* ist die Reibungsgeschwindigkeit [m/s], und ud
* ist die kritische 
Ablagerungsgeschwindigkeit [m/s].  
























Dabei ist M die dimensionslose Parthéniades-Konstante und u* die kritische Erosionsge-
schwindigkeit [m/s]. 
 









Dabei ist Csf die Lagerungsdichte [g/cm
3] für das feuchte abgelagerte Material im Gegensatz 
zu c, das die Konzentration partikulärer Substanzen in der Suspension beschreibt; dT ist die 
Simulationszeit [s]. 
Ein Partitionierungsmodell erster Ordnung wurde entwickelt, das den Austausch zwischen 
gelöster und fester Phase beschreibt (SCHULZ et al. 2009). Das im Folgenden exemplarisch 
für Arsen aufgeführte Partitionierungsmodell wurde in dem in Telemac-2D integrierten Ge-
wässergütemodul wq2subief numerisch implementiert: 
























Dabei sind  
[Asaq]: gelöste Arsenkonzentration [g/l] 
[Asss]: Konzentration partikulär gebundenen Arsens [g/l]  
[Silt]: Siltkonzentration [g/l]  
[Clay]: Tonkonzentration [g/l]  
KD: Partitionskoeffizient [l/g]  
k1: kinetischer Koeffizient [s
-1] 
 
Für die Parametrisierung wurden generische Partitionskoeffizienten KD aus Literaturangaben 
verwendet. Die Quellterme am Einstromrand basieren hauptsächlich auf Konzentrationen, die 
während des Märzhochwassers 2006 (HQ10) in der Flutwelle gemessen wurden. Für die ini-
tialen Bedingungen wurden Schadstoffkonzentrationen im Oberboden des Projektgebietes 
herangezogen. Diese Daten wurden vom Landratsamt Bitterfeld bereitgestellt und nachfol-
gend für die Simulationssoftware Subief-2D aufbereitet. 
Auf Grundlage der berechneten partikulären Konzentrationen im abgelagerten Sediment und 
dem bekannten Zustand vor dem Hochwasser (aus 126 Bodenproben mit Kriging interpolier-
te Oberbodenkonzentrationen, siehe Abb. 1, links) wurde schließlich eine Mischungskonzen-
tration für die betrachteten Stoffe berechnet, die anschließend in die Risikobewertung einging 
(SAUER et al. 2007; VON TÜMPLING et al. 2009, Kap. 5.5). Dazu wurden generelle Annahmen 
getroffen: 
> Auf versiegelten Flächen wird alles abgelagerte Material entfernt. 
> Auf Ackerflächen wird der Eintrag durch Pflügen ca. 30 cm tief eingearbeitet. 
> In Hausgärten beträgt die Durchmischungstiefe 10 cm. 
 
3.3 Szenarien 
Das Modellsystem wurde auf verschiedene Szenarien angewandt. So wurden eine Reihe von 
designten Hochwasserverläufen berechnet, die sich im zeitlichen Verlauf jeweils am Hoch-
wasser 2002 orientierten (ca. 5 Tage HQ10, HQ100, HQ200, HQ500, siehe VON TÜMPLING et 
al. 2009, Tab. 3-4). Oberhalb des Untersuchungsgebietes wurde ein Polder eingerichtet 
(http://www.polder-roesa.de/, letzter Zugriff 16.01.2012), dessen Wirkung auf fiktive Hoch-
wasserwellen ebenfalls berücksichtig wurde. Weiterhin wurden besonders sensible Bereiche 
im Detail untersucht (Chemiepark, Kreiskrankenhaus, Salegaster Forst). 
 
3.4 Kalibrierung, Validierung, Sensitivitätsanalysen 
Das Strömungsmodell wurde nicht kalibriert. Die den Nutzungstypen der Biotoptypenkartie-
rung zugeordneten Stricklerbeiwerte (VON TÜMPLING et al. 2009, Tab. 3-2) wurden genutzt 
und führten zu guten Ergebnissen. Das hydraulische Modell wurde über Wasserstände im 
gesamten Gebiet validiert. 
Das Transportmodell wurde mit Hilfe von Daten aus Sedimentfallen (KRÜGER et al. 2006) 
kalibriert. Eine Validierung konnte nicht durchgeführt werden, da die dazu notwendigen Da-
ten nicht zur Verfügung standen. Jedoch waren die räumlichen Verteilungsmuster plausibel 
und stimmten in ihrer kleinräumigen Variabilität (BABOROWSKI et al. 2007) mit den Beob-










 Für alle Modellkomponenten wurden einfache Sensitivitätsanalysen (OAT – One-factor-At-a-
Time) durchgeführt. Untersucht wurde u. a. der Einfluss folgender Komponenten auf die 
Hydraulik und das Transportmodell: 
> Unsicherheiten im Höhenmodell 
> Auflösung des Rechengitters 
> Randbedingungen Hydraulik (Wassermenge am Einströmrand und Wasserstand 
am Ausströmrand) 
> Rauheitsbeiwerte 
> Partikuläre Konzentration (Anfangsbedingungen) 
> gelöste und partikulär transportierte Stoffe (Anfangsbedingungen, Randbedin-
gungen) 
> kD-Wert für das Partitionierungsmodell 
 
Zur Einschätzung der Güte der in das DSS gespeisten Ergebnisse kann Folgendes abgeschätzt 
werden: 
Der Fehler bei der berechneten Wassertiefe hängt maßgeblich von den Unsicherheiten im 
Höhenmodell ab. Der Einfluss des Höhenmodells auf die berechneten Geschwindigkeiten 
(und damit auf Deposition, Transport, Erosion) ist gering. Er nimmt mit zunehmender Ver-
feinerung des Rechengitters ab. 10 % Fehler bei der Randbedingung des Strömungsmodells 
(HQ200) verursachen maximal 15 cm Fehler bei der Wassertiefe und 15 cm/s bei der Fließ-
geschwindigkeit. Die Auswirkungen der Unsicherheiten bei den Stricklerbeiwerten waren 
denen des Höhenmodells vergleichbar. Die Auswirkungen waren räumlich differenziert. 
Die Unsicherheiten bei den partikulär gebundenen Stoffen sind hoch und räumlich heterogen 
verteilt. Der Einfluss der Variabilität in den Randbedingungen ist größer als der Einfluss der 
Anfangsbedingungen. Die Variationen in den Anfangs- und Randbedingungen der partikulär 
transportierten Stoffe haben nur einen geringen Einfluss auf die Konzentration der gelöst 
transportierten Stoffe. 
Die Unsicherheiten bei der Transportmodellierung sind wesentlich größer als bei der Strö-
mungsmodellierung. Detaillierte Ergebnisse finden sich im Endbericht sowie in (SCHULZ et 
al. 2009, BÜTTNER et al. 2009) 
 
4 Ergebnisse 
Insgesamt wurden ca. 900 Ergebniskarten in das DSS integriert (SAUER et al. 2008). Exem-
plarisch soll in diesem Beitrag die abgeleiteten Bodenkonzentrationen für Arsen und Cadmi-
um bei einem „worst case“ Szeanrio (HQ500 mit Polder) diskutiert werden. Weitere Ergeb-
nisse finden sich im Endbericht des Projektes (VON TÜMPLING et al. 2009, Kap. 5.5). 
Die Sedimentationsmuster für die Szenarien HQ100 bis HQ500 gleichen sich stark (Abb. 2), 
bedingt durch ähnliche Hydrographen als Eingangsgröße für die hydraulische Modellierung 
und die daran gekoppelte Sedimentationsdynamik. Hohe Ablagerungsmächtigkeiten von bis 
zu 0,5 m finden sich am westlichen Rand des Untersuchungsgebietes in Höhe der Siedlung 
Steinfurth, südöstlich von Jeßnitz und südlich von Altjeßnitz sowie südlich von Raguhn und 
zwischen Raguhn und Priorau. Eine ausgeprägte flächenhafte Sedimentation lässt sich groß-
räumig im Bereich Kleckewitz am nordöstlichen Rand des Untersuchungsgebietes sowie im 











Abb. 2: Berechnete Sedimentationshöhen für verschiedene Szenarien (links HQ200 mit Polder; 
rechts HQ500 mit Polder) 
 
Voraussetzungen für die Analyse und Bewertung im DSS sind die modellierten Schwerme-
tallverteilungen sowie die GIS-basierte Analyse relevanter Rezeptoren (z. B. Mensch, Pflan-
ze). Im Ergebnis der Schadstoffszenarien entstanden georeferenzierte Darstellungen der Ab-
lagerungen von partikulär gebundenen Schadstoffen in der ehemaligen Aue der Mulde (z. B. 
in sensiblen Bereichen wie Wohngebieten, Schulen, Kinderspielplätzen, etc.) sowie der Kon-
zentrationen gelöster Schadstoffe im Projektgebiet und am Ausstromrand des Projektgebietes, 
die für stromabwärts gelegene Bereiche eine Gefährdung darstellen können. Mit Hilfe von 
Expositionsansätzen wurde für den Rezeptor Mensch unter Berücksichtigung relevanter Pfa-
de die Exposition bestimmt. Dosis-Wirkungs-Analysen dienen zur Ermittlung des toxischen 
und kanzerogenen Potenzials. Für Pfade-Szenarien mit ausgewählten Stoffen, Pfaden und 
Rezeptoren lassen sich abschließend die Szenarien in Kartenform mit Flächen unterschiedli-










 Der durch die Interpolation der 126 Bodenproben beschriebene Grundzustand des Oberbo-
dens enthält Arsenkonzentrationen zwischen 25 und knapp 200 mg/kg TS mit Schwerpunkt 
in der Muldeaue nördlich von Bitterfeld. Cadmium ist relativ gleichmäßig verteilt mit einem 
leichten West-Ost-Gradienten und Konzentrationen von 0 bis 6 mg/kg TS. Die Arsenkonzen-
trationen nach einem HQ500 in Abb. 3 zeigen eine deutliche Erhöhung mit Werten zwischen 
100 und 200 mg/kg TS in den Randbereichen der Muldeaue zwischen Wolfen und Bobbau 
sowie großflächig zwischen Raguhn und Priorau. Das Verteilungsmuster für Cadmium ist 
ähnlich. Auch hier kommt es zu starken Anreicherungen in den genannten Bereichen mit 
Zunahmen der Konzentrationen von 2 auf 12 mg/kg TS. Diese Verteilungsmuster bilden die 
Grundlage für Risikoabschätzungen für verschiedene Rezeptoren (Nutzpflanze, Mensch). 
Ohne hier weiter auf Details eingehen zu können, sei erwähnt, dass bezüglich landwirtschaft-
licher Nutzung verschiedene Maßnahmenwerte und Grenzwerte (Futtermittelverordnung, 
Bundes-Bodenschutz- und Altlastenverordnung) für die angenommenen Szenarien über-
schritten würden. Details findet der interessierte Leser im Endbericht (VON TÜMPLING et al. 
2009, Kap. 5.5). 
 
 
Abb. 3: Karten der abgeleiteten Bodenkonzentrationen von Arsen und Cadmium [mg/kg TS] 









Die Analyse der Expositionsanalyse über den Verzehr selbstangebauter Nahrungspflanzen 
zeigt für alle Stoffe eine Überschreitung der Risikoschwellenwerte und speziell für Cadmium 
eine massive Überschreitung der Maßnahmenschwellenwerte. Für die Akteure des regionalen 
Hochwasserrisikomanagements sind die Ergebnisse der Hydraulik und der Analyse- und Be-




Praxisrelevantes Ergebnis von SARISK ist das erstellte Entscheidungshilfesystem (DSS) für 
den Landkreis Anhalt-Bitterfeld mit ca. 900 Prognosekarten für die Überflutungshöhe und die 
Fließgeschwindigkeit der gerechneten Szenarien für Hochwässer HQ10 und HQ100, sowie 
für die Katastrophenszenarien HQ200 und HQ500. Dafür wurde eine zweidimensionale insta-
tionäre Analyse der Strömungverhältnisse im Untersuchungsgebiet mit dem Finite-Elemente-
Modell Telemac genutzt. Unterschiedliche Randbedingungen mit räumlich hoch aufgelöster 
hydraulischer Modellierung urbaner Bereiche mit entsprechend hohen Anforderungen an die 
Stabilität des Modells fanden dabei Berücksichtigung. Die räumlich hoch aufgelöste Ermitt-
lung der Sedimentausbreitung und -deposition im Untersuchungsgebiet erfolgte mit dem  
Subief-2D-Schwebstofftransportmodul. Der Stoffeintrag stromauf des Modellgebiets wurde 
mit berücksichtigt.  
Durch eine Zusammenstellung vorhandener Daten über die Schadstoffverteilung in der Regi-
on und Projektuntersuchungen während des Frühjahreshochwassers 2006 über den Transport- 
und die Sedimentationsprozesse der Schwermetalle und des Arsens im Wasserkörper der 
vereinigten Mulde wurden Grundlagen für die Schadstoffausbreitungsmodellierung geschaf-
fen.  
Das zusammen mit den Nutzern entwickelte DSS bietet dabei einen software- und betriebssy-
stemunabhängigen Zugriff auf entscheidungsrelevante Informationen sowohl zum operatio-
nellen als auch zum langfristig planerischen Hochwasserrisikomanagement. 
 
Literatur 
BABOROWSKI, M., O. BÜTTNER, P. MORGENSTERN, F. KRÜGER, I. LOBE, H. RUPP, H.,  
W. VON TÜMPLING (2007): Spatial and temporal variability of sediment deposition on 
artificial-lawn traps in a floodplain of the River Elbe, Environ.Pollut. 148 (3), 770 -
778, dx.doi.org/10.1016/j.envpol.2007.01.032 
BÜTTNER, O., K. OTTE-WITTE, F. KRÜGER, G. MEON, M. RODE (2006): Numerical modelling 
of floodplain hydraulics and suspended sediment transport and deposition at the event 
scale in the middle river Elbe, Germany, Acta Hydroch. Hydrob. 34 (3), 265 - 278 
BÜTTNER, O., M. SCHULZ, M. MATTHIES, M. RODE (2009): Flood and pollutant dispersal 
simulation in urban areas. In: Conference proceedings of The International Confer-
ence “Science and Information Technologies for Sustainable Management of Aquatic 











 HERVOUET, J.-M. (2007): Hydrodynamics of free surface flows: modelling with the finite 
element method. Chichester, Wiley 
KRÜGER, F., R. SCHWARTZ, M. KUHNERT, K. FRIESE (2006): Methods to calculate sedimenta-
tion rates of flood plain soils in the middle region of the Elbe River. Acta Hydroch. 
Hydrob. 34 (3), 175 - 187 
MOULIN, C., E. B. SLAMA (1998): The two-dimensional transport module SUBIEF. Applica-
tions to sediment transport and water quality processes. Hydrological processes, 12, 
1183 - 1195 
SAUER, A., J. SCHANZE, U. WALZ (2007): Development of a GIS-based risk assessment meth-
odology for flood pollutants. In: J. M. Gómez, M. Sonnenschein, M. Müller, H. 
Welsch, C. Rautenstrauch (Eds.): Information Technologies in Environmental Engi-
neering (pp. 357 - 367). Berlin, Heidelberg, New York, Springer 
SAUER, A., J. SCHANZE, U. WALZ (2008): A GIS-based risk assessment methodology for 
flood pollutants. Flood Risk Management: Research and Practice. Proceedings of the 
European Conference on Flood Risk Management Research into Practice 
(FLOODrisk 2008), Oxford, UK 
SCHULZ, M., O. BÜTTNER, M. BABOROWSKI, M. BÖHME, M. MATTHIES, W. VON TÜMPLING 
(2009): A dynamic model to simulate arsenic, lead, and mercury contamination in the 
terrestrial environment during extreme floods of rivers, Clean - Soil, Air, Water 37 
(3), 209 - 217 
VON TÜMPLING, W., M. RODE, O. BÜTTNER, M. BABOROWSKI, M. BÖHME, C. GLÄßER, B. 
SONNABEND, M. MATTHIES, M. SCHULZ, J. SCHANZE, U. WALZ, A. SAUER (2006): 
Entwicklung eines Schadstoffausbreitungsmodells zur stoffbezogenen Risikoanalyse 
und -bewertung extremer Hochwasserereignisse am Beispiel des Landkreises und der 
Stadt Bitterfeld, UWSF-Z.Umweltchem.Ökotox. 18 (2), 129 - 131 
VON TÜMPLING, W., M. RODE, M. Böhme (Hrsg.) (2009): Endbericht des Verbundprojekts 
„Entwicklung eines Schadstoffausbreitungsmodells zur stoffbezogenen Risikoanalyse 
und -bewertung extremer Hochwasserereignisse am Beispiel des Landkreises und der 
Stadt Bitterfeld – SARISK“, BMBF-Förderkennzeichen PTJ 0330690 A-D,  














Helmholtz-Zentrum für Umweltforschung  
(UFZ), Department Aquatische Ökosystem- 
analyse und Management (ASAM) 
Brückstr. 3a, 39104 Magdeburg 
Tel.: 0391/ 810 9651 








Martina Baborowski, Michael Böhme, PD Dr. Michael Rode, Dr. Wolf von Tümpling 
Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH, Brückstraße 3a, 39114 Magdeburg  
Prof. Dr. Cornelia Gläßler, Burkhard Sonnabend 
Martin Luther Universität Halle-Wittenberg, Von-Seckendorff-Platz 4, 06120 Halle  
Prof. Dr. Michael Matthies, Dr. Markus Schulz 
Universität Osnabrück, Institut für Umweltsystemforschung, Artilleriestr. 34, 49069 Osnabrück  
Axel Sauer, Dr. Ulrich Walz 
Leibniz-Institut für ökologische Raumentwicklung e.V., Weberplatz 1, 01217 Dresden 
 
1986 - 1991 
Mathematikstudium an der Otto-von-Gouricke 
Universität Magdeburg 
 
1991 - 1993  




Wissenschaftlicher Mitarbeiter am UFZ 
 
Forschungsinteressen: 
Modellierung (Hydraulik, Sedimenttransport), 
Unsicherheitsanalyse, Datenbanken, GIS 
 
Projektbearbeitung: 
2003 - 2004: Schadstoffuntersuchungen nach  
dem Hochwasser vom August 2002 –
Ermittlung der Gefährdungspotentia-
le an Elbe und Mulde 
2006 - 2009: SARISK (dieser Beitrag) 
2009 - 2010: Die Wasserrahmenrichtlinie. Ergeb-
nisse der Bewirtschaftungsplanung 



















Floodplain soils are semi-terrestrial and/or semi-aquatic soils with aquic or epiaquic moisture 
regimes. They are influenced by various aquatic sources including groundwater, static water, 
return seepage and flood water. In general, large variations in flooding frequency as well as in 
flood water characteristics have been observed. As a result, sedimentation rates of substances 
reveal also a large variation according to the site-specific conditions.  
Floodplain soils are often contaminated by arsenic and/or heavy metals (e.g. RINKLEBE et al. 
2007). These contaminations can be of natural or anthropogenic origin, or a combination of 
both. Trace metals and other pollutants can be carried along with the water, suspended parti-
cles and sediments. They can originate from various sources in the catchment area such as 
industrial or mining activities, discharge of communal waste, diffuse agricultural sources, or 
natural geogenic processes (e.g. RINKLEBE et al. 2007; DU LAING et al. 2009). Atmospheric 
deposition can also contribute to the contamination by trace elements.  
Generally, three zones might be distinguished in frequently flooded soils: an oxic layer, an 
anoxic layer and an oxic-anoxic interface (e.g. SALOMONS et al. 1987; NEUE 1991). In the 
oxic surface water or soil layers, stable phases of trace metals are often sorbed species. Im-
portant sorbing phases are clay minerals, organic matter, Fe/Mn hydroxides, and carbonates. 
Soluble organic components and salinity are important factors affecting the desorption from 
these phases. In the potential flux of metals from frequently flooded soils to surface waters 
the oxic-anoxic interface and the anoxic layer beneath the oxic layer are of special impor-
tance. In those layers, a special dynamic of redox processes occur, which can result in the 
inclusion of metals in precipitates or the dissolution of metal-containing precipitates (e.g. DU 
LAING et al. 2009). 
Kinetics of these processes are of crucial importance for tidal floodplain soils as the location 
of the oxic-anoxic interface is subject to change due to fluctuating water table levels (RIN-
KLEBE et al. 2005). The local variability of water table levels depends on the flood frequency 
and duration, which is closely related to the topography of the area (RINKLEBE et al. 2007).  
Metal fate in frequently flooded soils is governed by numerous processes such as sorption/ 
desorption, precipitation/dissolution and complexation/decomplexation (GAMBRELL 1994; 
DU LAING et al. 2009). Moreover, the fate of metals in frequently flooded soils is signifi-
cantly determined by their chemical forms of occurrence. According to GAMBRELL (1994) 









2) exchangeable metals; 3) metals precipitated as inorganic compounds, including insoluble 
sulphides; 4) metals complexed with large molecular-weight humic materials; 5) metals ad-
sorbed or occluded to precipitated hydrous oxides; 6) metals bound within the crystalline 
lattice structure of primary minerals. 
Here, we discussed several factors which have an important impact on the dynamics of metals 
in floodplain soils. Those are: redox processes, behaviour of iron and manganese, sulphur 
cycling, carbonates and pH, adsorption and desorption, salinity, and organic matter. Of 
course, these factors do not cause isolated impacts on the dynamics and mobilities of metals; 
instead, the dynamics and mobilities of metals in frequently flooded soils are determined by a 
combination of factors. Thereby, overlap and interactions are frequently observed. Thus, the 
fate of metals in frequently flooded soils can depend on their combination or time-dependent 
mode of functioning. 
 
2 Redox processes  
Redox processes are central to the mobility of many metals and metalloids (e.g. VAN DEN 
BERG et al. 2000; DU LAING et al. 2009). VAN GRIETHUYSEN et al. (2005) pointed out that 
the dynamics of many metals in frequently flooded soils is driven by seasonal redox cycles of 
sulphur (S), iron (Fe) and manganese (Mn). At the oxic-anoxic interface and in the anoxic 
layers of flooded soils, redox-driven processes occur which often include the precipitation 
and dissolution of metals. The kinetics of those processes are of large importance for these 
soils as the location of the oxic-anoxic interface is subject to change due to fluctuating water 
table levels (RINKLEBE et al. 2005, 2007; DU LAING et al. 2009). 
In frequently flooded soils, subsequent oxidation and reduction reactions regulate various 
biogeochemical processes. Water saturation during extended periods of time usually results in 
changes in chemical properties of soils, as well as in microbial populations and processes 
(e.g. LANGER & RINKLEBE 2009). Soils tend to undergo a series of sequential redox reactions 
when the redox status of the soil changes from aerobic to anaerobic conditions during flood-
ing (e.g. NEUE 1991; YU et al. 2007). Major reactions include denitrification, manganic man-
ganese [Mn (IV)] reduction, ferric iron [Fe (III)] reduction, sulfate (SO4
2-) reduction, and 
methanogenesis. These processes are mainly catalysed by microorganisms (PAUL & CLARK 
1996) and have previously been extensively studied and reviewed (e.g. PATRICK & JUGSU-
JINDA 1992; YU et al. 2007; DU LAING et al. 2009). The intensity of soil reduction can be 
characterized by the oxidation-reduction potential (redoxpotential, EH), which is a measure 
for the electron availability and allows the prediction of the stability and availability of vari-
ous metals in frequently flooded soils. It evolves from high to low when the redox status of 
the soil changes from aerobic to anaerobic conditions during flooding. 
Possible redox reactions are dictated by the state of the soil system and the corresponding 
Gibbs energies of reaction (CHADWICK & CHOROVER 2001). Some of these reactions are 
possible thermodynamically. However, those that predominate at any given point in time are 
determined by redox kinetics, the latter being governed to a large degree by soil microbial 
catalysis (FENCHEL et al. 1998). A sequence of terminal electron accepting processes is ob-
served typically along redox gradients both spatially and temporally in soil systems (PATRICK 
& JUGSUJINDA 1992), which corresponds closely to progressive decreases in the Gibbs en-










 Oxygen (O2) can be depleted rapidly by microbial and root respiration in soils subjected to 
limited influx of air or oxygenated water since it is sparingly soluble in water (0.25 mM at 
25 °C). At this point dissolved nitrate and available Mn(IV) solids are utilized as alternative 
electron acceptors during oxidation of organic material (e.g. CHADWICK & CHOROVER 2001). 
If these reactants are exhausted, further reduction results in the successive use of Fe(III) sol-
ids (ferric reduction), SO4
2- (sulfate reduction), and eventually organic matter itself (fermen-
tation) or CO2 (methanogenesis). 
 
3 Iron and Manganese 
As a result of temporal inundations and establishment of low redox potentials, Fe and Mn 
(hydr)oxides in the solid phase are reduced to Mn2+ and Fe2+, which occur as soluble metals 
and organic complexes in the liquid phase (REDDY & DELAUNE 2008). Reduction of Fe and 
Mn oxides can be presented as: 
MnO2 + 2 e
- + 4 H+ ↔ Mn2+ + 2 H2O 
Fe2O3 + 2 e
- + 6 H+ ↔ 2 Fe2+ + 3 H2O 
Some bacteria can catalyse these reductions (LOVLEY & PHILLIPS 1988b). LOVLEY & PHIL-
LIPS (1988a) reported that the reduction of Fe3+ does not begin before all Mn4+ is depleted. 
However, PATRICK & JUGSUJINDA (1992), DU LAING et al. (2007) and REDDY & DELAUNE 
(2008) have observed some overlap. 
According to the reactions mentioned above, Fe concentrations in the pore water are high at 
low EH and vice versa. This behaviour has been frequently described and can be attributed to 
the formation of Fe (hydr)oxides at high EH (e.g. BRÜMMER 1974; YU et al. 2007). At low EH, 
Fe is reduced to soluble Fe2+ (e.g. ALEWELL et al. 2008). The stability of Fe2+ and Fe 
(hydr)oxides depends on a combination of EH and pH of the sediment. The nearly amorphous 
Fe(OH)3 minerals (ferrihydrite) are reduced at a higher EH for a given pH than do the crystal-
line minerals of FeOOH (goethite) or Fe2O3 (hematite) (DU LAING et al. 2009). Generally, Fe 
occurs in soluble forms under acid conditions. At neutral pH, Fe is soluble at low redox po-
tentials, or as a soluble organic complex in oxic soils.  
Elements that were fixed to these (hydr)oxides, such as arsenic (As) and heavy metals, are 
often transformed to a more mobile and plant available form upon inundation of the soil. On 
the other hand, these elements can also be immobilized due to co-precipitation with or ad-
sorption to Fe and Mn (hydr)oxides under oxic conditions.  
Next to Fe (hydr)oxides, Mn (hydr)oxides are also important binding agents for heavy metals 
(DU LAING et al. 2009). For instance, Ni was reported to primarily co-precipitate with Mn 
oxides in salt marsh sediments from the Western Scheldt upon oxidation (ZWOLSMAN et al. 
1993). Plenty of studies (e.g. YU et al. 2007) have shown that concentrations of Mn in the 
pore water decreased with rising EH. Reduced Mn
2+ is more soluble than its oxidized counter-
part (CHADWICK & CHOROVER 2001). When the oxygen level increases, Mn ions precipitate 
and form secondary Mn compounds such as Mn (hydr)oxides at neutral to alkaline pH (e.g. 











Sulphur plays an important role in the biogeochemistry of wetlands (REDDY & DELAUNE 
2008). The most common form of soluble S in soils is SO4
2- (NEUE 1991). Sulphur occurs in 
both inorganic and organic forms. According to REDDY & DELAUNE (2008) three major 
categories can be distinguished: 1) oxidized inorganic sulphur (sulphate, sulfite, and thiosul-
phate), 2) reduced inorganic sulphur (elemental sulphur and sulphide), and 3) gaseous sulphur 
compounds (SO2, H2S, dimethyl-sulfoxidase (DMSO), and dimethylsulfoxid (DMS)). Re-
actions of S are closely associated with organic matter transformations and the activity of 
microorganisms. Upon flooding, sulfates are reduced to sulfides, and proteins are dissimilated 
after hydrolysis to hydrogen sulfide (H2S), mercaptans, disulfide, NH3 and fatty acids (NEUE 
1991). Under variable redox conditions, sulphur species can be used as electron acceptor or 
donator, inducing speciation changes, in surface waters, sediments, floodplains and wetland 
soils. These changes are often referred to as “sulphur cycling”. Sulphur cycling has been ex-
tensively studied in coastal and marine ecosystems.  
An important transformation within this sulphur cycle is the formation of sulphides by reduc-
tion of sulphates under anaerobic conditions, and vice versa the oxidation of sulphides to 
sulphate in presence of oxygen. Sulphate reduction is catalysed by microbial communities 
(BURKHARDT et al. 2010) at low redox potentials, below -150 mV (GAMBRELL et al. 1991a) 
or -220 mV according to ROSS (1989) and result in the formation of sulphides: 
SO4
2- + 8e- + 8H+ ↔ S2- + 4H2O 
Elemental sulphur can be considered as an intermediary metabolite in the formation of sul-
phides.  
Iron is often involved into the generation of sulphide precipitates. Iron oxides/oxihydroxides 
in the layers in which sulphate reduction occurs leads to release ferrous Fe. Subsequently, 
there are reactions with the dissolved H2S to produce amorphous FeS and/or crystallized FeS 
(such as mackinawite and greigite) in the solid phase; the latter are considered as precursors 
for pyrite formation (FeS2) (BILLON et al. 2001) which is the most ubiquitous sulphide min-
eral in sediments. Accordingly, sulphides, such as pyrites, have been found in the anaerobic 
zone of floodplain soils, (RINKLEBE et al. 2001). DU LAING et al. (2007) found that the sul-
phates needed for sulphide formation in estuarine tidal marsh soils mainly originate from the 
flooding water.  
The sulphur cycle can have considerable effects on the mobility of metals. During the sulfidi-
sation process some trace metals, that are liberated from sedimentary components such as 
organic matter and metal oxides, can adsorb onto or coprecipitate with FeS minerals or can 
precipitate directly as discrete solid phases if the sedimentary medium becomes (super) satu-
rated with respect to sulphides, according to: M2+ + FeS(s) ↔ MS(s) + Fe2+ , where M = e.g. 
Cd, Cu, Ni, Pb, Zn, Co, Hg. Iron monosulfide (FeS) is often considered the most reactive of 
the sulfide phases although pyretic sulfide phases (FeS2) can also be reactive toward trace 
metals (SIMPSON et al. 2000; BILLON et al. 2001). However, especially pyritization is consid-
ered as a key process as pyrites are considered to be stable over a broad range of redox condi-
tions. Therefore, pyritization may be decisive whether an element is retained in sediments or 
floodplain soils or remobilised into the water column and subsequently transported into open 










 DU LAING et al. (2008a) have reported that the depth at which sulphide precipitation signifi-
cantly contributed to metal accumulation in the solid phase of sediments of intertidal reed 
beds along the Scheldt estuary largely depends on the sampling location and sediment charac-
teristics, and varied from less than 5 cm below the surface in clayey, organic sediments to 
more than 1 m in sandy sediments. It should be emphasized that very low sulphide concentra-
tions in surface water or pore water of floodplain soils and sediments do not prove the ab-
sence of sulphide precipitates in the solid sediment fraction as sulphides of Cd, Pb and Zn are 
highly insoluble. The formation of small sulphide amounts that are below the detection limit 
of common titration-based analysis procedures can still explain the very low levels of Cd, Cu 
and Zn amounts in solution in presence of non-precipitated Fe and Mn, as calculated by DU 
LAING et al. (2007). This was confirmed by SALOMONS et al. (1987), who reported the effects 
of some ligands (e.g. chlorides, hydroxides and bicarbonates) on metal solubility to disappear 
already from very low sulfide concentrations in solution (e.g. <0.1 µg/L). 
When sulphide-containing flooded soils are oxidised upon contact with water containing dis-
solved oxygen or with air, sulphides will tend to be gradually oxidised to sulphate. The oxi-
dation of metal sulphides might be caused by chemical reactions at high pH values, whereas 
it can be microbiologically mediated at lower pH values (SALOMONS et al. 1987). Once the 
reactive sulphide phase has been exhausted in the absence of other binding phases, the metals 
are expected to appear in the pore waters in order of decreasing metal sulphide solubility, that 
is Ni, Zn, Pb, Cd and then Cu (DI TORO et al. 1992). This result in an increased mobility and 
bioavailability of metals retained within the system (DU LAING et al. 2009).  
Next to the direct release of metals precipitated as sulphides, the pH can decrease during sul-
phide oxidation due to proton release during the following reactions (presented for FeS): 
FeS + 2 O2 → Fe2+ + SO42- 
4 Fe2+ + O2 + 10 H2O → 4 Fe(OH)3 + 8 H+ 
For each molecule of FeS oxidised, several protons are produced. In unbuffered sediments, 
these reactions will cause a drop in pH which will limit transfer of trace metals from the wa-
ter phase to the solid phase and/or causing a desorption from the soils or sediments, as dis-
cussed in the next section. Following sulphide oxidation, released Fe and Mn can be rapidly 
re-precipitated and deposited as insoluble oxides/hydroxides, to which released metals can 
become adsorbed at varying rates and extents (EGGLETON & THOMAS 2004).  
 
5 Carbonates and pH 
Changes of pH can be induced by varying redox conditions what can affect the mobility of 
metals indirectly (e.g. KUMPIENE et al. 2009). During reduction, protons are being consumed, 
whereas during oxidation acidification tends to occur (YU et al. 2007; DU LAING et al. 2009). 
In consequence, these pH changes might affect the mobility and reaction kinetics of metals. 
Generally, a higher proton activity reduces the negative surface charge of organic matter, clay 
particles and Fe and Al oxides and increases the solubility of precipitates, such as sulphides 
(DU LAING et al. 2009). Several authors proved that the pH-induced mobilization is high for 
Cd, Zn and Ni (e.g. MILLER et al. 2010). CHUAN et al. (1996) detected that acidic conditions 
led to high solubilities of Cd and Zn. Their investigations indicate that metal solubility is 









LAIR et al. (2008) found that the amounts of desorbable and weakly bound Cd were higher in 
floodplain soils with low pH compared to floodplain soils with higher pH. Copper is reported 
to be mobile at low pH (KUMPIENE et al. 2009) with a mobility threshold of pH 5.5 (GRAF et 
al. 2007). It is also proven that Ni becomes mobile under acidic conditions (CARBONELL et 
al. 1999). A pH drop prevents the transfer of many metals to the sediment and/or causes a 
desorption (e.g. SALOMONS et al. 1987; GAMBRELL et al. 1991b; CALMANO et al. 1993).  
The presence of carbonates in calcareous floodplain soils or sediments constitutes an effec-
tive buffer against a decrease in pH. Furthermore, carbonates may also directly precipitate 
metals (e.g. GAMBRELL 1994; CHARLATCHKA & CAMBIER 2000). These carbonates can be 
(bio)geochemically formed and deposited within frequently flooded soils and sediments. On 
the other hand, decalcification can also occur and a complete decalcification may result in 
acidification of the pore water. At a certain pH in the pore-water, metals can become rapidly 
mobilized. Since the processes of decalcification and subsequent mobilization of contami-
nants might be fairly slow in calcareous soils, decalcification of hydric soils is regarded as a 
chemical time bomb (VAN DEN BERG & LOCH 2000). DU LAING et al. (2007) demonstrate 
that beside a pH drop, enhanced Ca concentrations in the pore water during partial decalcifi-
cation can cause an increased release of metals in a calcareous soil layer of a contaminated 
overbank sedimentation zone. 
Oxidation of Fe sulphides under aerobic conditions and increased CO2 pressure in soils dur-
ing waterlogging are reasons for decalcification of the top layer of frequently flooded soils. 
The production of carbon dioxide can be caused by i) organic matter breakdown during aero-
bic conditions ii) by methanogenesis and iii) by root respiration. The diffusion is hindered by 
the escape of CO2 to the water column and the atmosphere. Thus, the decalcification proc-
esses should be more intensive in anaerobic soils (or layers) than in aerated soils. Increased 
CO2 pressure in soils results in calcium carbonate dissolution according to: 
CaCO3 + CO2 + H2O → Ca2+ + 2 HCO3-  
The vegetation is able to stimulate decalcification in soils, particularly in the rhizosphere. 
Living roots and microorganisms are sources of CO2, and dead roots are a source of easily 
decomposable organic matter. Oxidation of sulphides may also be an important decalcifica-
tion process in soils subject to periodic oxidation and reduction due to the release of protons, 
as discussed in the previous section. These protons react with calcium carbonate as follows: 
CaCO3 + H
+ ↔ Ca2+ + HCO3- 
The intensity of decalcification due to sulphide oxidation varies with the amount of sulphide 
formed in the floodplain soil or sediment, and thus on the duration of waterlogging. VAN DEN 
BERG & LOCH (2000) have demonstrated that – depending on the site-specific hydrological 
conditions – approximately 0.1-0.3 % of calcium carbonate may be dissolved per year by a 











 6 Adsorption and desorption 
Ion exchange is the interchange between an ion in solution and another ion in the boundary 
layer between the solution and a charged soil surface (SPARKS 2003). In soil chemistry, it is 
well established since a long time that the major sources of cation exchange in soils are clay 
minerals, organic matter, and amorphous minerals. According to EVANS (1989) electroposi-
tive charged elements can be bound to negatively charged surfaces of organic matter, clay 
particles as well as Fe and Al oxides, which determine the cation exchange capacity (CEC). 
The CEC is the maximum adsorption of readily exchangeable ions on soil particle surfaces 
(SPARKS 2003). In general, a high CEC reduces the mobility of metals and increases metal 
cation retention. Thus, significant correlations between CEC, clay or organic matter contents 
and metal contents have been frequently reported (e.g. RINKLEBE et al. 2000).  
The sorption mechanism, as a simple assumption, postulates a single stage in which dissolved 
metals in the solution attain rapid equilibrium with weak binding sites on the surfaces of par-
ticles. Additionally, slower stages have also reported in which the metals migrate into the 
pores and/or undergo solid-state reactions to higher-energy binding sites.  
 
7 Salinity  
Tidal variations in estuaries result in varying salinities of the river water and pore water of the 
floodplain soils. Sea-water of high ionic strength (0.6 mol/L) is diluted by river water (ionic 
strength 1-4 × 10-3 mol/L), leading to axial salinity gradients and the formation of the fresh 
water/seawater interface (MILLWARD 1995). When negatively charged clay particles move 
from freshwater to salt water, free cations neutralize the negatively charged surfaces, allow-
ing molecular attractive forces to dominate when the particles are brought close enough. They 
flocculate, i. e. they attach to one another, and their settling velocity increases, leading to 
increased deposition of sediments in the floodplains. Because heavy metals are often strongly 
sorbed to particles, they will also tend to accumulate in floodplains. 
In addition to salinity-induced flocculation of metal-containing particles, salinity can also 
affect metal fate in different other ways. Due to increases of chloride concentrations when 
inland fresh river water mixes with seawater, metals may mobilize from sediments as soluble 
chloride-complexes (HAHNE & KROONTJE 1973). This is especially the case for Cd as the 
stability and solubility of cadmium chloride complexes is relatively high and the affinity for 
sorption to the solid phase is low (COMANS & VAN DIJK 1988). Upon the formation of these 
complexes, the activity of free Cd2+ in the solution will decrease and desorption will increase. 
Only Cd which is rather weakly bound to the solid phase will be desorbed as a result of 
chloro-complexation (PAALMAN et al. 1994). An increase of the salinity is, however, also 
associated with an increase in the concentrations of major elements (Na, K, Ca, Mg) which 
compete with heavy metals for the sorption sites (TAM & WONG 1999). The addition of Ca-
salts results in a higher release of exchangeable metals in the solution compared to the addi-
tion of Na-salts, which are less competitive for sorption (KHATTAK et al. 1989).  
BALLS et al. (1994) observed increasing Cd desorption from the particulate phase with in-
creasing salinities in the Forth estuary (Scotland), whereas GERRINGA et al. (2001) found that 









sediments of the Scheldt estuary (Belgium and The Netherlands). This release was found to 
be stimulated by both formation of chloride complexes and ion exchange. DU LAING et al. 
(2008b) reported that such effects of salinity on the Cd mobility and availability only occur in 
oxidised, i. e. sulphide-poor, sediments.  
GAMBRELL et al. (1991b) also studied salinity effects during the oxidation of reduced metal-
polluted brackish marsh sediments. Soluble Cd, Cr and Cu were found to enhance with in-
creasing salinity, whereas the salinity did not significantly affect Ni and Pb mobility. GREGER 
et al. (1995) have studied the effect of salinity on Cd uptake by the submerged macrophyte 
Potamogeton pectinatus from both sediments and water. Cadmium uptake from the water 
was found to decrease when salinity increased up to 10 ‰. However, Cd uptake increased 
with increasing salinity in presence of sediments. This clearly illustrates that increasing salin-
ity promotes Cd desorption from the sediments and floodplain soils, hence increases Cd con-
centrations in the water column and Cd uptake by organisms. It however also stimulates for-
mation of less bio-available Cd chloride complexes in the water column.  
 
8 Organic matter 
Soils in recent flood areas are subject to dynamics of erosion and sedimentation as well as 
transformation and translocation of matter, which results in permanent influence and altera-
tion, such as accumulation of organic material (RINKLEBE et al. 2007). A long duration of 
flooding with decelerated flow-rates (including stagnant water) results in sedimentation of 
mainly fine-grain sediments as well as considerable amounts of organic matter (RINKLEBE et 
al. 2007). Additionally, decaying plant material provides litter which attain floodplain soils 
and accumulate in it. The organic material will contribute to the binding of metals by adsorp-
tion, complexation and chelation (ALVIM FERRAZ & LOURENÇO 2000; DU LAING et al 2009). 
At the same time, dissolved organic ligands, such as low to medium molecular weight car-
boxylic acids, amino acids and fulvic acids, can form soluble metal complexes. Thus, the net 
effect of the presence of organic matter can either be a decrease or an increase in metal mo-
bility (DU LAING et al. 2009). 
In general, the role of organic material can be considered as an important factor in determin-
ing the mobility of metals mainly due to the effects of adsorption, complexation, and chela-
tion (e.g. GRYBOS et al. 2007). Organic matter has a high capacity to complex and adsorbs 
cations due to the presence of many negatively charged groups (LAVEUF & CORNU 2009).  
Dissolved organic carbon (DOC) is the most mobile soil organic fraction. DOC is involved in 
the co-transport of metals through physical and chemical binding what can have a significant 
impact on the bioavailability of metals (ZSOLNAY 1996). Therefore, DOC in soils plays an 
important role in the transport of pollutants as well as in the biogeochemistry of metals in 
soils (KALBITZ et al. 2000). Dissolved organic ligands, such as low to medium molecular 
weight carboxylic acids, amino acids and fulvic acids, can form soluble metal complexes (DU 
LAING et al. 2009). Complexation with dissolved organic matter is important for Cu since its 
reveal a high affinity to organic ligands (DU LAING et al. 2009). CHARLATCHKA & CAMBIER 
(2000) found that Pb was complexed by organic acids in a flooded soil. Reversely, high mo-
lecular weight organic matter compounds in the solid soil phase can reduce the metal avail-










 An enhanced mobilisation of metals as dissolved organic complexes was observed for Pb, Cu 
and Zn (ALVIM FERRAZ & LOURENÇO 2000) as well as for As, Cr, Cu, and Hg (KALBITZ & 
WENNRICH 1998). Nickel can also be mobilized by dissolved organic material (ANTIC-
MLADENOVIC et al. 2011). In contrast, Zn is rarely associated with DOC (KALBITZ & 
WENNRICH 1998; BEESLEY et al. 2010). Regarding Cd, it is interesting that some authors 
have observed a mobilization of Cd by dissolved organic material (KORETSKY et al. 2007) 
while others not (KALBITZ & WENNRICH 1998). FROHNE et al. (2011) could also not detect a 
relationship between Cd and DOC under changing redox conditions, however, in this experi-
ment DOC was in maximum due to the addition of glucose as an additionally source of or-
ganic carbon to decrease the redox potential. DOC itself has been found to be mobilized un-
der reducing conditions (e.g. YU et al. 2007; GRYBOS et al. 2009; ANTIC-MLADENOVIC et al. 
2011). 
Moreover, microorganisms in the rhizosphere of wetland plants can accumulate metals 
(SCHOLES et al. 1999). DECHO (2000) reported a considerable role of extracellular microbial 
polymeric secretions (microbial biofilms) in intertidal systems, both in the binding and con-
centration of metal contaminants, as in the trophic transfer of metals to the food web. These 
exopolymers were particularly produced in large amounts by Cu-resistant bacteria in the 
rhizosphere of wetland plants what indicate that they might be involved in the detoxification 
of Cu (KUNITO et al. 2001). Organic matter has also an indirect effect on the behaviour of 
metals since it serves as food source for microorganisms. Microorganisms in turn catalyse a 
series of redox reactions in the presence of electron acceptors. These factors have an impact 
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Stable isotopes in surface waters as markers for 
interaction between dissolved and particulate 
carbon 





The term carbon cycle describes transition processes when carbon undergoes transformation 
from organic to inorganic carbon and back. Organic carbon is either in the form of living 
organisms and biomass such as plants or part of dead organic material. On the other hand, 
most inorganic carbon is in the form of solid or dissolved carbonates and can be turned into 
CO2 by acidification. Even though the carbon cycle comprises the entire system of surface 
and subsurface processes on earth, a significant part of it involves water. Perhaps the most 
prominent example of carbon turnover that involves water is photosynthetic growth that relies 
on the splitting of water molecules under consumption of CO2. The aqueous carbon cycle is 
another example for the importance of water, because turnover of dissolved and particulate 
carbon phases relies on their interaction within water as the connecting phase.  
Within the aquatic system on continents, rivers assume a particularly important role as they 
are key transporters of material from continents to oceans. This requires quantifications of 
material fluxes that are essential for a variety of issues including: 
> quantification of how much material is transported from sub-catchments and out of a 
basin 
> the apportionment of pollutant sources in a river basin  
> differentiation of natural versus anthropogenic sources as well as their seasonal and 
spatial changes  
> quantification of weathering  
> the investigation of main transport pathways to outline sources and sinks along the 
river  
> turnover and recycling of material within rivers  
Among these issues, the latter point should receive particular attention as it becomes increas-
ingly evident that rivers do not only transport material from continents to oceans, but also 
recycle and deposit part of the material transported. This is crucial for rivers and lakes where 
carbon is also a key element for life and the health status of ecosystems. In addition, recent 
investigations classified continental waters not only as transporters but also as sinks for 










 and bury about 2.7 Peta-grams (i.e. 2.7 * 10E
15 grams) of carbon each year. This outlines 
complexities of aqueous carbon cycles, with for instance particulate material exchanging 
between suspended and bottom sediments as well as dissolved phases.  
Before carbon-containing material settles in sediments, various interactions between its 
particulate and dissolved forms may also influence their concentrations in the water column. 
For instance, turnover of dissolved inorganic carbon (DIC) to particulate organic carbon 
(POC) via algal activities may increase the biomass that may later be stored in sediments. On 
the other hand, POC can also change into dissolved organic carbon (DOC) by leaching. Such 
interactions can be investigated by concentration measurements of the various phases in-
volved. In addition, their stable isotope characterisation may help to quantify turnover and 
origin of material. 
In brief, stable carbon isotope ratios are measured on a mass spectrometer after carbon-
containing material has been converted to CO2. The natural abundance 
13C/12C ratios are then 
expressed as permille deviations from the international Vienna Pee Dee Belemnite (VPDB) 
standard, a carbonate that stems from a Cretaceous marine fossil. This permille deviation is 
expressed by the delta notation according to the following formula: 
 
13C = ((13C/12Csample - 13C/12Cstandard) / 13C/12Cstandard) * 1000     [‰]       (CLARK & FRITZ 1997) 
 
2 An example of DIC-POC interaction from the St. Lawrence River  
Previous work on the St. Lawrence River by YANG et al. (1996) has shown that biogeo-
chemical parameters in the main river are relatively uniform along its entire length from 
Kingston to Québec City. This downriver evolution was complemented by local geochemical 
investigations of seasonal and spatial variations of the St. Lawrence River. It involved 
detailed monitoring of seven river ecosystems near the city of Cornwall, about 150 km up-
stream of Montréal. Investigated sites included the centre of the St. Lawrence River, several 
embayments, a creek that drains into the river and a wetland (Fig. 1). 
In contrast to the relatively homogeneous down-river evolution of the St. Lawrence, the re-
sults of this monitoring revealed strong biogeochemical gradients between the main channel 
and near-shore ecosystems. This is for instance demonstrated by significant differences in 
POC contents of the various sampling sites (Fig. 1). This parameter represents a variable 
mixture of living and dead phytoplankton and other components such as detritus, bacteria and 
zooplankton (FOGEL et al. 1992). Among these components, the major sources of riverine 
POC are  
   (1) terrestrial detrital matter, and  
   (2) in situ produced phytoplankton.  
The latter changes the aqueous CO2 content and the 
13C/12C ratios of DIC that can serve as a 
marker of riverine carbon cycles. During photosynthesis, aquatic plants utilize aqueous CO2, 
a process that preferentially removes 12C from the DIC pool. This mechanism explains the 
isotopic discrimination between DIC and phytoplankton (FRY & SHERR 1984) . The isotopic 
composition of POC (13CPOC), if resulting from algal photosynthetic activity, should there-









13CDIC and 13CPOC values should track each other. With this their isotopic differences can be 
plottet against free CO2 in the water column to establish a model of isotopic discrimination 
between the two interacting phases (RAU et al. 1996). This concept was tested for the studied 
ecosystems in the Cornwall area and revealed that most DIC and POC samples from embay-
ments adhered to the model (BARTH et al. 1998). Such good matches indicate that a signifi-
cant portion of the POC in near-shore ecosystems results from in situ production via algae. In 
contrast, the model poorly reflected samples from the small stream entering the river and also 
hardly coincided with samples from the wetland, thus indicating that in these ecosystems the 
POC source is more detrital and from outside the river. 
 
 
Fig. 1: Overview of annual averages of POC contents in a transect across the St. Lawrence 
River near the City of Cornwall, about 150 km upstream of Montréal; modified from 
BARTH et al. (1998). 
 
3 Summary and conclusions 
This work has demonstrated that peripheral ecosystems in rivers can play an important role in 
the riverine carbon cycle. In the St. Lawrence River this activity of near-shore ecosystems is 
particularly pronounced, where – compared to the main channel – they generally contain 
more organic and inorganic carbon and show much larger seasonal variations. If one takes the 
amount of POC and its recycling as a measure of aquatic life, near-shore locations (i.e. em-
bayments, wetlands and creeks) are the most active. The degree of isotopic discrimination 
between DIC and POC can serve to constrain relative proportions of POC that originate from 
in situ photosynthetic activity as opposed to allochthonous and more detrital material. The 
latter seems more important in a small stream and a wetland. Most embayments studied, 
contain also the highest concentrations of POC. This further reflects the important role of 
autochthonous POC generation. Although this study focussed on DIC-POC exchanges, it is a 
good example of how stable isotopes can map carbon turnover within freshwater systems. 






























Fig. 2: Various phases of the aqueous carbon cycle and their interactions. 
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 Modellierung der Schwebstoffaggregation  
in Verbindung mit persistenten Schadstoffen 





Schwebstoffe in Fließgewässern sind häufig Träger partikulärer Schadstoffe. Dabei sind die 
feinen Kornfraktionen in der Regel stärker schadstoffbelastet als die gröberen, was unter an-
derem mit der größeren spezifischen Oberfläche feiner Partikel zusammenhängt. Auf der 
anderen Seite ist die Korngrößenverteilung der Schwebstoffe selbst in einem abgeschlossenen 
System nicht zwangsläufig konstant, da Aggregationsprozesse Veränderungen der Massenan-
teile einzelner Korngrößenfraktionen bewirken können. Eine solche Flockenbildung oder  
-fragmentierung führt gleichzeitig zu einer Verschiebung der Schadstoffgehalte der einzelnen 
Fraktionen und kann darüber hinaus das Sorptionsverhalten des Schadstoffs beeinflussen. 
In diesem Beitrag wird die Frage nach der Umsetzung von Flockenbildung und Schadstoff-
sorption im numerischen Modell beleuchtet. Zielsetzung dabei ist eine pragmatische Lösung, 
die für den Einsatz in dreidimensionalen Flussabschnittsmodellen geeignet ist. 
Für die Modellierung wird das Softwarepaket SSIIM (OLSEN 2011) verwendet. SSIIM steht 
für „Simulation of Sediment movements In water Intakes with Multiblock option”. Das Pro-
gramm löst die Reynolds-gemittelten Navier-Stokes-Gleichungen auf einem dreidimensiona-
len, nicht-orthogonalen Gitter. Für die Turbulenzmodellierung wird ein k--Modell verwen-
det. Das Programm enthält außerdem Algorithmen zur Lösung von Advektions-Diffusions-
Gleichungen für den Stofftransport, d. h. für den Transport von Sedimenten, aber auch 
Schadstoffen, der Temperatur oder von Algen. Das Flockungsmodul stellt eine Erweiterung 
der bestehenden Modellsoftware dar. Es wird im Folgenden kurz erläutert, bevor auf die 
Kombination mit partikulären Schadstoffen eingegangen wird. 
 
2 Flockungsmodellierung  
Das Flockungsmodul ist eine aktuelle Erweiterung des SSIIM-Softwarepakets (KLASSEN et 
al. 2011) und basiert auf dem Berechnungsansatz von MCANALLY (1999). Eine Veränderung 
der Korngrößenverteilung wird in Form eines Massentransfers zwischen vorgegebenen 
Korngrößenklassen berücksichtigt. Der Massentransfer bildet eine Aggregation (Flockenbil-
dung) kleinerer Partikel zu größeren oder umgekehrt ein Zerbrechen größerer Partikel in 











Abb. 1: Schematische Darstellung der Sedimentflüsse zwischen Korngrößenklassen durch 
Aggregationsprozesse, verändert nach MCANALLY (1999). 
Ursache für die Aggregierung oder Fragmentierung sind Kollisionen von Partikeln, wobei im 
SSIIM-Modul nur Kollisionen von jeweils zwei Partikeln berücksichtigt werden. Kollisionen 
treten auf infolge der Brown’schen Molekularbewegung, infolge unterschiedlicher Sinkge-
schwindigkeiten der Partikel und infolge der Turbulenz. Daneben wird auch ein Zerbrechen 
von Flocken durch reine Scherung durch die Strömung (also ohne Interaktion von Partikeln) 
berücksichtigt. 
Die Scherfestigkeit der Flocken, ihre Sinkgeschwindigkeit und ihre Wirkung bei Partikelkol-
lisionen sind direkt abhängig von der Struktur der Flocken. Die Struktur der Flocken wieder-
um wird von verschiedenen Faktoren wie der Turbulenzintensität oder der Mineralogie der 
Partikel beeinflusst. Als Parameter für die Beschreibung der Flockenstruktur wird häufig die 
fraktale Dimension nf verwendet (z. B. KHELIFA & HILL 2006; MAGGI 2007). Die Beziehung 
zwischen nf und der Flockengröße ist in Abb. 2 qualitativ dargestellt. Kleine Flocken beste-
hen aus wenigen Primärpartikeln, sind also eher kompakt und haben damit eine fraktale Di-
mension nahe 3. Mit zunehmender Flockengröße wird die Struktur offener und poröser, die 
fraktale Dimension nimmt ab. Ab einer gewissen Größe stellen die Flocken echte Fraktale 
dar, ihre fraktale Dimension bleibt auf einem bestimmten Niveau konstant, das von der Strö-
mung, der Partikelkonzentration und weiteren Faktoren abhängig ist. Im Modell wird die 
fraktale Dimension nach dem Ansatz von KHELIFA & HILL (2006) berücksichtigt. 
 
Abb. 2: Schematische Darstellung der Beziehung zwischen fraktaler  










 3 Modellierungsansätze Aggregation + Sorption  
Die Flockung von Schwebstoffen hängt neben der Strömung und der Partikelkonzentration 
beispielsweise auch vom Chemismus des Wassers, von speziellen Partikeleigenschaften oder 
von der Temperatur ab. Die Sorption von Schadstoffen ist ihrerseits von einer Vielzahl von 
Faktoren beeinflusst, wie dem Gehalt an organischer Substanz im Schwebstoff, dem Gehalt 
an Kolloiden im Wasser oder vom Wasserchemismus. Um aufbauend auf der vorliegenden 
Modellarchitektur zu einem pragmatischen Ansatz für die gemeinsame Modellierung von 
Aggregation und Sorption zu finden, erfolgt zunächst eine Beschränkung auf das System 
Wasser–Sediment–Schadstoff ohne Berücksichtigung von organischen Bestandteilen, Kolloi-
den oder anderen Wasserinhaltsstoffen, die Flockung oder Sorption beeinflussen. 
Auch mit dieser Beschränkung sind diverse Komplexitäts- bzw. Vereinfachungsstufen denk-
bar. Ein einfacher Ansatz ist die Verwendung einer linearen Sorptionsisotherme mit einer 
Sorptionskinetik erster Ordnung unter der Annahme, dass die Sorption voll reversibel ist und 
dass Adsorption und Desorption demselben Gesetz folgen. Zunächst soll im Folgenden je-
doch an einem noch stärker vereinfachten Beispiel demonstriert werden, wie sich Flockungs-
prozesse auf die Schadstoffbelastung einzelner Fraktionen auswirken können, ohne dass 
Sorptionsprozesse als solche berücksichtigt werden. 
 
3.1 Schadstoff als konservativer Tracer ohne Adsorption oder Desorption 
Der einfachste Fall der Modellierung partikulärer Schadstoffe in Kombination mit Flocken-
bildung und -zerbrechen ist, auf die Modellierung des Sorptionsprozesses völlig zu verzich-
ten. Der Schadstoff stellt damit einen konservativen Tracer dar. Eine Anfangskonzentration 
von gelöstem und partikelgebundenem Schadstoff je Sedimentfraktion wird vorgegeben. Der 
Schadstoff wird aufgrund von Advektion und Diffusion mit der Strömung durch den Raum 
transportiert, wobei sich der gelöste Schadstoff wie Wasser verhält und der partikuläre 
Schadstoff wie das zugeordnete Sediment transportiert wird. Die Flockung der Schwebstoffe 
resultiert in einer Umverteilung der partikulären Schadstoffe zwischen den einzelnen Korn-
größenfraktionen.  
Dies soll an einem Rechenbeispiel näher erläutert werden: In einem abgeschlossenen System 
(keine Zu-/Abnahme von Sedimenten oder Schadstoffen durch Zu-/Abflüsse, Sedimentation 
oder Erosion) ist eine Ausgangskonzentration von Schwebstoffen in 3 beliebig gewählten 
Korngrößenklassen vorgegeben. Die Schadstoffbelastung der kleinsten Kornfraktion mit  
einem mittleren Durchmesser von 20 µm wird zu 180 µg/kg angenommen. Die anderen bei-
den Kornfraktionen sind zu Beginn schadstofffrei. Die modellierte, zeitliche Entwicklung der 
Schwebstoffkonzentrationen der einzelnen Fraktionen und der jeweiligen Schadstoffkonzen-










Abb. 3: Zeitliche Entwicklung von Schwebstoffkonzentrationen und zugehörigen Schadstoff-
belastungen. Modellergebnis. 
 
Die Strömungssituation im Modell wurde für dieses Beispiel so gewählt, dass ausschließlich 
Flockenbildung, aber keinerlei Fragmentierung auftritt, um die Interpretation der Ergebnisse 
zu erleichtern. Die Grafik zeigt, dass die Gesamtmasse der Schwebstoffe konstant bleibt. 
Aufgrund einer Aggregierung von kleinen Partikeln der Fraktionen 2 und 3 verschiebt sich 
die Schwebstoffkonzentrationsverteilung hin zu gröberen Partikeln. Nach 11 h sind die Parti-
kel der Klassen 2 und 3 fast vollständig verschwunden und zu größeren Flocken der Klasse 1 
aggregiert. 
Durch den Massentransfer an Sedimenten aus Fraktion 3 in die Fraktionen 2 und 1 steigt 
gleichzeitig die Schadstoffbelastung der Fraktionen 2 und 1 an. Die Schadstoffkonzentration 
der Fraktion 3 bleibt hingegen konstant, da Schadstoffmasse immer anteilig zur Schweb-
stoffmasse verschoben wird. Das Verhältnis von Schadstoffmasse zu Schwebstoffmasse 
bleibt also konstant, solange keine Vermischung mit Sedimentfraktionen mit anderer Schad-
stoffbelastung oder Sorption stattfinden. Die Schadstoffbelastung im Mittel über alle Sedi-
mentfraktionen bleibt im abgeschlossenen System natürlich genau wie die Gesamtschweb-
stoffkonzentration konstant. Da sich die gesamte Sedimentmenge mit der Zeit in Fraktion 1 
verschiebt, nähert sich die Schadstoffkonzentration dieser Fraktion allmählich dem Mittel-










 Dieses Beispiel demonstriert die Auswirkung einer Flockung auf die Schadstoffbelastung 
einzelner Korngrößenfraktionen. In geschlossenen Systemen ist die Wirkung immer eine 
vergleichmäßigende. Im gedachten Fall eines Zerbrechens der Flocken im weiteren zeitlichen 
Verlauf hin zu einer Schwebstoffkonzentrationsverteilung zwischen den Fraktion wie im 
Ausgangszustand, nähme die Schadstoffkonzentration der Fraktion 3 beispielsweise schnell 
auf diesen Mittelwert hin ab.  
3.2 Einfacher Sorptionsansatz 
Als ein einfacher Ansatz zur Modellierung der Sorption bietet sich die Verwendung einer 
linearen Sorptionsisotherme an. Abbildung 4 zeigt qualitativ eine solche Isotherme, also eine 
lineare Beziehung zwischen der Konzentration Cs (µg/kg) an partikelgebundenem Schadstoff 
und der Konzentration Cw (µg/l) an gelöstem Schadstoff. Vereinfachend wird für alle Frak-
tionen dieselbe Isotherme verwendet. Der Verteilungskoeffizient Kd ist damit konstant und 
unabhängig von der Korngröße oder der Konzentration. Der Kd-Wert ist definiert als Verhält-
nis der Konzentrationen von partikelgebundenem und gelöstem Schadstoff im chemischen 
Gleichgewicht: Kd = Cs,eq/Cw,eq. 
 
Abb. 4: Lineare Sorptionsisotherme. 
 
Als weitere Annahme wird von einer voll reversiblen Sorption ausgegangen, bei der außer-
dem Adsorption und Desorption gleich schnell ablaufen. Mit einem kinetischen Gesetz 
1. Ordnung lässt sich dann bei bekannter Schwebstoffkonzentration Csed die Annäherung an 
den Gleichgewichtszustand bzw. die Änderung der partikelgebundenen und gelösten Schad-
stoffkonzentrationen aufgrund der Sorption mit konstantem Kinetikkoeffizienten k berech-
nen:  
       
Dieser Ansatz ist bisher nicht im Modellpaket integriert, stellt jedoch unserer Ansicht nach 
einen sinnvollen nächsten Erweiterungsschritt dar. Für jeden Zeitschritt würde damit in einer 
expliziten Lösung zunächst die Verschiebung von Sediment- und Schadstoffmengen zwi-
schen den Fraktionen aufgrund der Aggregation und Fragmentierung berechnet. Anschlie-
ßend würden Änderungen gelöster und partikelgebundener Schadstofffraktionen aufgrund der 
Sorption ermittelt. Als letzter Schritt wird die neue räumliche Verteilung aller Schwebstoff- 









3.3 Korngrößenabhängigkeit der Sorption 
Die Sorption ist in verschiedener Weise von der Korngrößenverteilung der Schwebstoffe ab-
hängig. Ausgehend von dem in Abschnitt 3.2 vorgestellten Ansatz kann zum einen die Kine-
tik in Form des Koeffizienten k eine Korngrößenabhängigkeit aufweisen. LICK et al. (1997) 
stellen beispielsweise einen Ansatz vor, der den Koeffizienten k für jede Kornfraktion als 
Funktion der Partikelgröße d und eines Diffusionskoeffizienten D beschreibt: k = 61,6·D/d². 
Dieser Ansatz berücksichtigt, dass in größeren Partikeln, die aus der Flockung kleinerer Pri-
märpartikel entstanden sind, Diffusionseffekte auftreten. Je größer die Flocke, desto gewun-
dener und länger die Wege im Inneren der Flocke, die der Schadstoff zum Austausch mit dem 
Umgebungswasser überwinden muss. Für größere Partikel werden entsprechend geringere 
Adsorptions-/Desorptionsraten ermittelt als für kleine. 
Auf der anderen Seite kann auch der Verteilungskoeffizient Kd eine Korngrößenabhängigkeit 
aufweisen. Dies ist vor allem dann der Fall, wenn Partikel gröberer Fraktionen nicht aus fei-
neren Primärpartikeln zusammengesetzt sind, sondern selbst kompakte Primärpartikel, z. B. 
Sandkörner, darstellen. Modelltechnisch lässt sich dies dadurch lösen, dass die Sedimentfrak-
tionen vorab danach unterschieden werden, ob sie an der Flockung teilnehmen oder nicht. Bei 
den an der Flockung beteiligten Fraktionen würde dann ein konstanter, korngrößenunabhän-
giger Verteilungskoeffizient vorgegeben. Für alle anderen Fraktionen ließe sich ein jeweils 
beliebiger anderer Kd-Wert wählen. Die Schwierigkeit ergibt sich hier vor allem aus der feh-
lenden Verfügbarkeit entsprechender Kalibrier- und Validierdatensätze.  
 
4 Zusammenfassung und Ausblick 
Kohäsive Sedimente in Fließgewässern interagieren miteinander und bilden Flocken. Da-
durch verändert sich die Korngrößenverteilung der Schwebstoffe ständig – selbst in einem 
abgeschlossenen System. Die Verteilung einer Schadstoffbelastung auf die einzelnen Korn-
größenfraktionen ist damit automatisch ebenfalls einer kontinuierlichen Veränderung unter-
worfen. Da Sorptionsraten außerdem über Diffusionseffekte von der Flockengröße abhängig 
sein können, ist auch die Schadstoffsorption von den Aggregationsprozessen beeinflusst. 
Für die dreidimensionale numerische Modellierung des Transports kohäsiver und kohäsions-
loser Sedimente in einer turbulenten Strömung steht das Modellsystem SSIIM zur Verfügung. 
Um die physikalischen Prozesse der Flockenbildung in Kombination mit der Schadstoffsorp-
tion zu berücksichtigen, wurde das Softwarepaket SSIIM zunächst um ein Flockungsmodul 
erweitert, das auf dem Berechnungsansatz von MCANALLY (1999) basiert. Die Transportmo-
dellierung nicht-reaktiver Schadstoffe ist ebenfalls bereits im Modell integriert. In einem 
einfachen Modellbeispiel wird im Beitrag demonstriert, dass die Flockung der Schwebstoffe 
in einer Umverteilung der Schadstoffe zwischen den einzelnen Korngrößenfraktionen resul-
tiert. Aufbauend erfolgt nun die Modellierung der Sorption mit einer Beschränkung auf das 
System Wasser–Sediment–Schadstoff. 
Den nächsten Erweiterungsschritt stellt die Modellierung der Sorption unter Verwendung 
einer linearen Sorptionsisotherme dar, mit einer Sorptionskinetik erster Ordnung und unter 
der Annahme, dass die Sorption reversibel ist und Adsorption und Desorption dem gleichen 
Gesetz folgen. Die gemeinsame Modellierung von Flockung und Sorption soll zudem die 
Korngrößenabhängigkeit der Sorption infolge von Diffusionseffekten berücksichtigen. An-
wendung findet das System beispielsweise in der Modellierung der Sediment- und Schad-
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